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Os desreguladores endócrinos (DEs) são umaclasse de poluentes, recentemente 
descoberta, que podem interferir nas funções normais do sistema endócrino através 
de diferentes mecanismos. Atualmente,entre os mais estudados estão aqueles que 
alteram as funções estrogênicas, como aqueles que interagem com o seu receptor. 
Uma das formas de avaliar uma possível presença destes compostos é através da 
expressão da vitelogenina em machos, uma proteína sintetizada apenas por fêmeas 
ovíparas em época reprodutiva, mas que pode ser expressa por machos expostos a 
estes compostos. O 17a - etinilestradiol é um tipo de desregulador endócrino, 
intensamente introduzido no ambiente, capaz de induzir a expressão da VTG, além 
de desencadear outros efeitos. Os peixes podem ser considerados bons modelos 
animais para avaliar os efeitos destas substâncias, já que podem estar em contato 
direto com estas, além de outras características que os favorecem para estudos 
ecotoxicológicos. Desta forma, o capítulo I visa avaliar os efeitos do 17a - 
etinilestradiol em Geophagus brasiliensisatravés do uso de diferentes análises. Já o 
capítulo II tem como objetivo verificar a expressão da vitelogenina em peixes 
machos, associando-a com uma possível exposição a estes químicos, para sua 
utilização como um biomarcador para o monitoramento de ambientes aquáticos. 
Portanto a importância deste trabalho reside no estudo dos desreguladores 
endócrinos, os quais têm recebido cada vez mais a atenção da sociedade devido 
aos seus inúmeros efeitos.  
 
















Endocrine disruptors (DEs) are a class of pollutants, recently discovered, that can 
interfere with normal functions of endocrine system through different mechanisms. 
Currently the most studied are those that alter estrogenic functions, mainly those that 
interact with its receptor. One way to assess a possible presence of these 
compounds is through the vitellogenin expression in males, a protein synthesized 
only by oviparous females in reproductive season, but that can be expressed by 
males exposed to these compounds. 17 a-ethinylestradiol is a kind of endocrine 
disrupter, intensely introduced in the environment,that can induce VTG expression, 
and trigger another effects. Fishes can be considered good animal models to 
evaluate the effects of these substances, as they can be in direct contact with these, 
as well as other features that contribute to this study. Thus, the chapter I aims to 
assess 17a-ethinylestradiol effects in Geophagus brasiliensis through the use of 
different analyses. On the other hand, the chapter II aims to verify vitellogenin 
expression in male fish, associating it with a possible exposure to these chemicals for 
its use as a monitoring aquatic environment biomarker. Therefore the importance of 
this work lies in endocrine disrupters study, which have increasingly received public 
attention due to its numerous effects. 
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O crescimento da indústria e progresso da área tecnológica são 
consequências da busca pela melhorado padrão de vida do ser humano. Entretanto, 
apesar das vantagens proporcionadas por esta busca, vários compostos produzidos 
durante este avanço foram se acumulando nos ambientes naturais colocando em 
risco diferentes populações expostas.  
Desde a revolução industrial com seu pico no início do Século XX, milhares 
de contaminantes orgânicos e inorgânicos provenientes das descargas de resíduos 
industriais e urbanos têm sido despejados no ambiente. Os ecossistemas aquáticos 
podem ser considerados receptáculos finais destas substâncias, seja pelo despejo 
direto, por processos hidrológicos ou atmosféricos (ZAGATTO e BERTOLETTI, 
2011). Muitas destas substâncias são consideradas potencialmente perigosas não 
só pela toxicidade que apresentam, mas também pela sua persistência no ambiente. 
Geralmente as consequências para a biota não são aparentes até que as mudanças 
cheguem a um nível populacional ou de ecossistema, onde provavelmente já se 
encontram em um estágio tardio para se tomar medidas preventivas (LINDE-ARIAS 
et al., 2008). 
Recentemente, tornou-se evidente uma nova classe de poluentes, os 
desreguladores endócrinos (DEs), também conhecidos como moduladores 
endócrinos. É crescente a preocupação da sociedade em relação aos efeitos destes 
compostos, já que são capazes de interferir na função normal do sistema endócrino. 
Segundo a Agência de Proteção Ambiental dos Estados Unidos (EPA) o termo 
desregulador endócrino pode ser definido como “agentes exógenos que interferem 
na produção, transporte, metabolismo, liberação, interação, ligação, degradação ou 
eliminação dos hormônios naturais” (KAVLOCK et al., 1996). 
Os hormônios são substâncias responsáveis por manter a homeostase em 
um organismo, ou seja, mantêm o corpo em estado de equilíbrio, além do controle 
do desenvolvimento, reprodução e comportamento de um indivíduo. Desta forma, 
uma alteração no sistema endócrino ocasionada por estes compostos, pode não só 
prejudicar a saúde do indivíduo, mas também pôr em risco populações uma vez que 





Atualmente, entre os desreguladores endócrinos mais estudados estão 
aqueles que interferem com as funções hormonais responsáveis pela reprodução, 
como as estrogênicas. Estes compostos são conhecidos como estrógenos 
ambientais, xenoestrógenos ou estrogênios mímicos. Algumas substâncias 
suspeitas com capacidade de exercer atividade estrogênica são: alguns pesticidas 
(DDT, endosulfan, metoxicloro), organoclorados (PCBs, dioxinas, furano), 
alquilfenóis, plastificantes (bisfenol A) fitoestrógenos (coumesterol, flavonas, 
genistein) e algumas drogas (dietilbestrol, tamoxifeno) (US EPA, 2001;GÜLTEKIN e 
INCE, 2007; COOKE et al., 2002). Alguns estudos sugerem que metais, como o 
cádmio, também podem desempenhar um papel desregulador endócrino (BYRNE et 
al.; 2009; JI et al.; 2010; SIU, 2009). 
Grande parte dos mecanismos estudados destas substâncias está 
relacionada à sua interferência com os receptores estrogênicos. O químico pode se 
ligar ao receptor desencadeando uma resposta agonista, assim como pode bloquear 
a ligação do estrógeno (antagonista), prejudicando a atividade celular normal, ou 
ainda pode induzir a produção de receptores nas células, amplificando a resposta 
(ARUKWE, 2001; WITORSCH, 2002). 
Estudos em humanos indicam alterações na fertilidade como consequência 
da exposição a estes compostos como o aumento de incidência de criptorquidismo, 
hipospádias, de câncer testicular e de próstata e deformidades no desenvolvimento 
uretral (EERTMANS et al., 2003;WITORSCH, 2002;GIWERCMANZ et al., 2007) no 
homem; e deformidades no útero, câncer vaginal e de mama de mulheres expostas 
a xenoestrógenos, como o dietilbestrol (DES) (SAFE 2004).  
Diversos animais também demonstraram efeitos adversos semelhantes após 
a exposição a estes compostos. Um estudo na década de 90 relacionou o 
surgimento de anormalidades reprodutivas com a exposição ao DDE (produto do 
DDT) em crocodilos do Lago Apopka após um despejo de pesticidas em 1980 
(GUILLETTE et al., 1995). Outro caso foi o de peixes contaminados com compostos 
organoclorados (PCBs, dioxinas e derivados de DDT), que exibiram anormalidades 
endócrinas e reprodutivas, enquanto aves predadoras dos peixes demonstraram 





Um dos efeitos mais relatados em diferentes modelos animais expostos a 
estes desreguladores endócrinos é a expressão da vitelogenina (VTG) em machos. 
Isto ocorre devido à capacidade destes compostos se ligarem ao receptor 
estrogênico desencadeando esta resposta. Como a VTG é uma proteína 
normalmente expressa somente por fêmeas em época reprodutiva, para sua 
incorporação nos ovócitos, sua presença em machos pode indicar uma possível 
exposição a estes compostos. Desta forma, a realização de análises que verifiquem 
sua expressão é de grande importância para o monitoramento de ambientes 
aquáticos como rios e reservatórios de abastecimento público. Pois esta avaliação 
pode indicar que estes locais possam estar recebendo o despejo destas substâncias 
e, consequentemente, disponibilizando-as para a população, assim como para 
outras espécies (CORDEIRO, 2009; MARIN e MATOZZO, 2004; SUMPTER e 
JOBLING, 1995). 
 A toxicologia é uma área da ciência que estuda os efeitos adversos de 
diferentes compostos químicos nos organismos avaliando seus riscos de exposição 
direta ou indireta para a população humana. Por outro lado, a ecotoxicologia 
constitui um ramo desta ciência, que avalia os efeitos dos poluentes ambientais para 
populações naturais nos diversos níveis de organização biológica, incluindo também 
as análises de risco para exposição humana (ZAGATTO e BERTOLETTI, 2011). 
 A toxicologia aquática envolve o estudo da exposição de diferentes 
compostos xenobióticos sobre os organismos aquáticos, os quais podem estar em 
contato direto com estes compostos, apresentando estes potencialmente um maior 
risco de exposição que para outros tipos de organismos que não habitam estes 
ambientes.  
 Na ecotoxicologia, os bioindicadores representam os modelos animais 
utilizados em estudos para avaliar os efeitos do estresse químico causado pela 
exposição a um determinado contaminante, ou a uma mistura destes. Um 
bioindicador ideal deve sobreviver em ambientes saudáveis, mas também 
apresentar resistência relativa ao contaminante que está exposto. Outros aspectos 
que podem facilitar o desenvolvimento de um estudo são a abundância dessa 





A utilização de diferentes biomarcadores em conjunto pode informar as 
condições de um indivíduo, tanto expostos aguda quanto cronicamente e, 
indiretamente, inferir o grau de comprometimento que o ambiente se encontra bem 
como fornecer dados precoces do impacto no ambiente antes que os efeitos se 
tornem irreversíveis. Estes são, portanto, indicadores baseados em respostas 
mensuráveis, em nível de organismo ou sub-organismo, como os aspectos 
bioquímicos, fisiológicos, genéticos, moleculares e morfológicos onde os efeitos 
podem ser observados. Sendo assim, os biomarcadores representam uma mudança 
na resposta biológica, desde o nível molecular até estrutura de comunidades que 
pode estar relacionada com a exposição aos xenobióticos (OOST, 2003). 
 Tendo em vista o potencial desregulador endócrino de várias destas 
substâncias na sua maior parte de origem antropogênica, torna-se cada vez mais 
essencial a avaliação dos seus efeitos tóxicos sobre a fisiologia e homeostase dos 
organismos. Para isto é necessário investigar os efeitos da exposição destes 
compostos através de desenhos experimentais que apresentem inúmeras variáveis 
como diferentes concentrações, tempo de exposição, misturas, órgãos-alvos, 

























O 17a - etinilestradiol (EE2) é um hormônio sintético, presente nos contraceptivos 
orais, que apresenta estrutura e propriedades semelhantes às do 17b – estradiol. O 
EE2 é capaz de induzir a expressão da vitelogenina em machos (VTG) além de 
outros efeitos desencadeados que alteram a função endócrina normal (desregulador 
endócrino). O presente trabalho tem como objetivo avaliar os efeitos do EE2 em 
peixes (Geophagus brasiliensis) expostos a este composto. Exemplares de ambos 
os sexos de G. brasiliensis foram injetados com solução de EE2 diluída em óleo de 
canola em quatro doses distintas: 0,1; 1,0; 10 e 20mg de EE2/kg de peixe. Um grupo 
controle recebeu injeção de óleo de canola e outro grupo não recebeu injeção. Para 
o grupo exposto a 20 mg de EE2 não foram realizadas análises dos efeitos, somente 
a indução da VTG. Após a exposição, o rim posterior, as gônadas e parte do fígado 
foram coletadas para análises histopatológicas. A outra parte do fígado foi coletada 
para avaliações bioquímicas na análise do estresse oxidativo (danos em 
macromoléculas: lipoperoxidação e carbonilação de proteínas e atividade da 
glutationa reduzida e glutationa S-transferase), enquanto cérebro e músculo foram 
destinados para análises neurotóxicas (atividade da acetilcolinesterase). O sangue 
foi coletado para análise de micronúcleo, e o plasma para vitelogenina, por 
eletroforese em gel de poliacrilamida (SDS-PAGE) e Western Blotting.A 
histopatologia do fígado não demonstrou alterações significativas nos grupos 
expostos em relação aos controles, porém no rim verificou-se maior lesão no grupo 
exposto à maior dose. Alguns indivíduos expostos apresentaram pequenas 
anormalidades nas gônadas, porém a maioria apresentou características normais. 
Verificou-se uma menor lipoperoxidação lipídica, atividade da glutationa S-
transferase e carbonilação de proteínas nos indivíduos expostos ao estradiol, em 
relação aos controles. A atividade da acetilcolinesterase no cérebro foi maior nos 
indivíduos expostos a 1,0 mg EE2 em relação aos demais grupos. Não houve 
diferença significativa nas outras análises bioquímicas e genotóxicas entre os cinco 
grupos. A análise com corrida eletroforética SDS-PAGE demonstrou a presença da 
vitelogenina (150 kDa), nas fêmeas controles, com e sem óleo e nos indivíduos 
machos expostos a 1,0; 10 e 20 mg EE2. Na técnica de Western blotting foi possível 
observar reação cruzada do anticorpo antivitelogenina de Rhamdia quelen com a 
vitelogenina de Geophagus brasiliensis. (1:6000, reação específica e nítida). Estes 
resultados indicam que o estradiol pode apresentar efeitos protetivos ou deletérios, 
de acordo com o órgão alvo em que atua, assim como a concentração utilizada. 
Aparentemente G. brasiliensis representa uma espécie resistente a este tipo de 
composto quando administrado experimentalmente. 
 








17a-ethinylestradiol (EE2) is a synthetic hormone present in oral contraceptives, 
presenting molecular structure and properties similar to those of 17 b– estradiol. The 
EE2 is able to induce vitelogenin expression in males (VTG) and other effects able to 
alter the normal endocrine function (endocrine disrupter). The present study aims to 
evaluate the effects of EE2 in fish (Geophagus brasiliensis) exposed to this 
compound. Individuals from both sexes of G. brasiliensis were injected with EE2 
solution diluted in canola oil under four separate doses: 0.1; 1.0; 10 and 20 mg/kg of 
fish. A control group received canola oil injection and another did not received 
injection. For the group exposed to 20 mg EE2, any effects analysis were performed, 
only VTG induction. After exposure, kidney, gonads and part of the liver were 
sampled for histopathological analysis. The other part of the liver was used for 
biochemical analyses to evaluate oxidative stress (damage to macromolecules: 
lipoperoxidation and protein carbonylation, reduced glutathione and glutathione S-
transferase activity), while brain and muscle were destined to neurotoxicity test 
(acetylcholinesterase activity). The plasma was collected for micronucleus analysis 
and vitellogenin was quantified by polyacrylamide gel electrophoresis (SDS-PAGE) 
and Western Blotting. The histopathology of liver did not show significant changes in 
exposed groups compared to controls, but there was largest kidney injury in the 
group exposed to higher dose. Some individuals exposed presented small 
abnormalities in the gonads, but most normal characteristics were presented. There 
was a reduced lipid peroxidation, glutathione S-transferaseactivity and protein 
carbonylation in individuals exposed to estradiol, comparing to controls. The activity 
of acetylcholinesterase in brain was greater in individuals exposed to 1.0 mg 
EE2than other groups. There was no significant difference in other biochemical and 
genotoxic analyses among the five groups. Eletrophoretic run analysis with SDS-
PAGE showed vitelogenin expression (150 kDa), in control females, with and without 
oil and in male individuals exposed to 1.0; 10 and 20 mg EE2. On Western blotting 
technique was observed cross reaction of Rhamdia quelen antivitelogenin antibody 
with vitelogenin from Geophagus brasiliensis. (1: 6000, specific and clear reaction). 
These results indicate that estradiol may have deleterious or protective effects, 
according to the target organ as well as the concentration used. Apparently G. 
brasiliensis is aresistant species to this type of compound when experimentally 
administered. 
 








O 17a - etinilestradiol é um estrogênio sintético presente nos contraceptivos 
orais, altamente utilizados por mulheres para evitar uma possível gravidez, assim 
como em terapias de reposição hormonal pós-menopausa. Devido à ampla 
utilização deste composto, e consequente excreção, há um aumento da sua 
quantidade introduzida no ambiente. Este hormônio apresenta estrutura química 
semelhante à do 17b-estradiol (E2, FIGURA 1), hormônio natural produzido por 
fêmeas ovíparas em época de reprodução. Assim, ele é capaz de se ligar com alta 
afinidade ao receptor estrogênico, desencadeando respostas equivalentes às do E2, 
ou seja, exercer atividade estrogênica (KUMAR et al., 2010; ZHA et al., 2008). Desta 
forma este químico pode ser considerado um desregulador endócrino por ter 




FIGURA 1 – ESTRUTURAS QUÍMICAS DO E2 E DO EE2. As duas moléculas apresentam estruturas 
semelhantes, apenas diferem na presença de um grupamento etinil ligado na posição 17 da cadeia 
do etinilestradiol.  
FONTE: TRÉMOLLIERES, 2012. 
 
 
 O estradiol é um hormônio esteróide, derivado do colesterol, o qual sofre 
lises e reações enzimáticas formando progesterona, a qual é convertida em 17b - 
estradiol pela CYP450. Este hormônio apresenta 3 anéis hexagonais e um 
pentagonal, com um grupamento hidroxila (-OH) ligado em cada extremidade da 
molécula (Figura 1). Os grupamentos hidroxilas e os núcleos esteróides são 
importantes para determinar a força de ligação no receptor estrogênico (RE). Apesar 





desreguladores endócrinos (DEs), este é considerado um receptor promíscuo, ou 
seja, apresenta capacidade de se ligar a diversos químicos, mesmo apresentando 
diferentes estruturas (FIGURA2, ARUKWE, 2001; COOKE et al., 2002).  A maioria 
destes compostos se ligam ao receptor com menor afinidade, apresentando menor 
potencial estrogênico, com exceção do dietilbestrol (DES, hormônio sintético com 
estrutura semelhante ao do estradiol) que é o único a apresentar maior afinidade 
pelo RE que o estradiol (WITORSCH, 2002).  
 
 
FIGURA 2 – ESTRUTURAS QUÍMICAS DE COMPOSTOS CAPAZES DE SE LIGAR AO RECEPTOR 
ESTROGÊNICO. 
FONTE:WITORSCH, R. J., 2002. 
 
Nos mamíferos foram identificadas duas principais formas de RE, o REa e o 
REb, as quais podem estar presentes na membrana celular, citosol ou núcleo. Em 
alguns tecidos, como o útero, vagina e glândulas mamárias o REaé 
predominantemente expresso, enquanto que no pulmão, trato urogenital e 
gastrointestinal, sistema cardiovascular e imune o REb predomina. Porém em outros 
tecidos onde ambas as formas estão presentes parece que há uma predominância 
do REb (PAVAO e TRAISH, 2001). A resposta gerada pela ligação de um 
xenobiótico ao RE vai depender da interação deste com o RE, ou seja, diferentes 
ligantes provavelmente resultam no desencadeamento de diferentes vias de 





concentração também podem influenciar na resposta. Por exemplo, um ligante pode 
gerar efeitos estrogênicos ou antiestrogênicos de acordo com as condições internas 
e externas do organismo. Portanto a natureza da resposta vai depender da 
substância em particular, assim como do tecido alvo, tanto de um mesmo indivíduo 
ou em diferentes espécies. 
Após a ligação do estradiol a um receptor estrogênico citosólico/nuclear, há o 
desacoplamento de chaperonas (“heat shock” HSP-90, HSP 56), as quais mantêm o 
receptor em um estado inativo. Desse modo a liberação destas proteínas expõe a 
sequência de localização nuclear, permitindo que o complexo receptor-ligante seja 
transportado ao núcleo e possa interagir com o gene alvo. Há duas principais formas 
de interação: o complexo receptor-ligante pode ligar à sequência específica de DNA 
através de elementos responsivos estrogênicos (ERE) ou os estrogênios podem agir 
independentemente dos ERE através de fatores de transcrição como o NF-k-b. De 
qualquer maneira a interação com o gene alvo poderá ativá-lo ou inibi-lo. Já a 
ligação do estradiol a um receptor de membrana pode desencadear uma resposta 
muito mais rápida por ocorrer um mecanismo de ação não-gênico, geralmente pela 
fosforilação de uma quinase, como a PKA, ERK, MAPK (KUMAR et al., 2010; 









FIGURA 3 – POSSÍVEIS VIAS DE SINALIZAÇÃO DE UM COMPOSTO COM ATIVIDADE 
ESTROGÊNICA.RE = Receptor estrogênico. 
FONTE: PORTE et al., 2006 
 
Alguns estudos relatam seus efeitos adversos tanto em animais como em 
humanos, como uma diminuição na fertilidade e sucesso reprodutivo, feminilização e 
indução da vitelogenina (VTG) em machos, degeneração dos ovários e alterações 
nas gônadas e rim (COLMAN et al., 2009; ZHA et al., 2008). Portanto sua exposição 
pode comprometer não somente a saúde de um indivíduo, mas sim a existência de 
uma população. 
Os peixes podem ser considerados bons bioindicadores, pois além de 
apresentar características que colaborem com seu uso em diferentes desenhos 
experimentais, eles estão em contato direto com o ambiente aquático, o qual pode 
apresentar elevadas concentrações e diversidade de poluentes. Além disso, várias 
espécies se encontram no topo da cadeia trófica, podendo bioacumular uma maior 
concentração destes compostos em relação a outros modelos animais.  
 Os ciclídeos constituem um grupo relativamente grande e comum de peixes 
de aquários. A família Ciclidae abrange cerca de 105 gêneros e 1300 espécies, 





Uma espécie presente nesta família é a Geophagus brasiliensis (FIGURA4), 
conhecido popularmente como acará ou cará, com ampla distribuição geográfica, 
desde rios e lagos da bacia Amazônica até o Rio Grande do Sul (FOWLER, 1950; 
AXELROD e SCHULTZ, 1955). Esta apresenta comportamento solitário e nada 
próximo a margem em águas mais lênticas (UIEDA, 1984; COSTA, 1987; SABINO e 
CORREA-CASTRO, 1990); possui hábito alimentar diurno e onívoro, com alta 
incidência de itens autóctonos como insetos e microcrustáceos (UIEDA, 1984; 
COSTA, 1987; RODRIGUES et al., 2007) e preferência por ambientes lênticos. 
Atualmente encontra-se amplamente distribuída nos reservatórios brasileiros onde 
comumente torna-se uma espécie abundante devido à elevada plasticidade trófica 
(ABELHA & GOULART, 2004). 
 
 
FIGURA 4 – EXEMPLAR DE Geophagus brasiliensis. 
FONTE: O autor (2010).  
A interferência no equilíbrio dos ecossistemas causado pela ação antrópica 
demanda estudos que possam amenizar os efeitos gerados tanto na saúde humana 
como de todos os seres vivos em geral. Normalmente os efeitos prejudiciais em 
pequenas quantidades de um determinado xenobiótico são dificilmente detectados 
no início de uma exposição crônica, sendo observados apenas a longo prazo 
quando as alterações já se tornaram muitas vezes irreversíveis. 
Por esta razão a utilização de diferentes biomarcadores em conjunto é 
importante, pois pode informar as condições de um indivíduo em diferentes níveis 





histopatologia como um biomarcador é que determinadas lesões morfológicas 
podem ser associados a determinadas classes de poluente, além de ser um método 
rápido e barato para detectar efeitos de xenobióticos após exposição crônica ou sub-
crônica em diferentes tecidos e órgãos alvos (ADAMS et al., 1989; JOHNSON et al., 
1993).  
 O fígado e o rim representam órgãos alvos importantes e adequados para 
análises histopatológicas na procura de danos aos tecidos e células. O fígado é 
considerado a maior glândula do corpo humano e possui um papel chave no 
metabolismo e subsequente excreção de xenobióticos, sendo essencial para a 
homeostase do organismo sob condições ambientais variáveis. Além disso, é 
responsável pelo armazenamento energético (glicogênio e lipídeos)e representa o 
local de produção da vitelogenina e da bile. Os hepatócitos são células 
especializadas do parênquima hepático responsáveis pelas principais funções do 
fígado, apresentando vantagens para estudos in vitro da avaliação dos efeitos de 
diferentes xenobióticos (BUSSOLARO et al., 2010; FILIPAK NETO, 2007).  
Diversos estudos in vivo realizados no laboratório de Toxicologia Celular 
demonstram que a histopatologia do fígado representa um biomarcador eficiente 
para avaliar os efeitos de diferentes compostos, como o metilmercúrio e pesticidas 
(MELA et al., 2007; OLIVEIRA RIBEIRO et al., 2002; OLIVEIRA RIBEIRO et al., 
2007). Apesar do fígado apresentar uma elevada taxa de regeneração (até 70%), o 
acúmulo de lesões irreversíveis, como a necrose, ocasionado pela exposição aos 
xenobióticos, pode levar a um comprometimento severo das funções deste órgão. 
O rim é importante para a manutenção da estabilidade do meio interno no que 
diz respeito à regulação osmótica e, parcialmente, para o metabolismo de 
xenobióticos (BERNET et al., 1999). Da mesma forma que o fígado, este órgão 
representa uma ferramenta importante para este tipo de análise (OLIVEIRA 
RIBEIRO et al., 2002; OLIVEIRA RIBEIRO et al., 2007). 
 As gônadas são órgãos que dependem de uma regulação hormonal para que 
se desenvolvam corretamente e consequentemente haja sucesso na reprodução. 
Assim, estes órgãos são muito úteis para avaliar os efeitos de DEs, não só pela 





Porém, as análises histopatológicas por si só não são suficientes para 
fornecer respostas sobre os efeitos de um contaminante, sendo necessários outros 
tipos de análises adicionais para esclarecer seus mecanismos. 
As análises bioquímicas permitem avaliar o funcionamento do sistema 
antioxidante em tecidos alvo, representando um importante biomarcador de efeito. 
Elas podem indicar o nível de estresse oxidativo em que um determinado 
tecido/indivíduo se encontra na tentativa de explicar alguns danos em níveis mais 
complexos de organização biológica. 
Os radicais livres são compostos químicos, desde átomos, íons ou até 
moléculas, que apresentam um ou mais elétrons não pareados em seu último orbital. 
(HALLIWELL e GUTTERIDGE, 1990). Devido a esta configuração estes compostos 
são geralmente altamente reativos, ou seja, apresentam alta capacidade de 
participar em diversas reações químicas. Deste modo, são capazes de interagir com 
macromoléculas, podendo ocasionar danos em lipídios, proteínas, carboidratos e/ou 
DNA (HUSAIN, 1987).     
As espécies reativas de oxigênio (ROS) são moléculas originadas a partir de 
uma redução, ou seja, adição de elétrons, de uma molécula de O2. Na maioria dos 
casos há a formação de radicais livres como o ânion superóxido (O2·), e radicais 
hidroxila (OH·, oxidante mais forte), podendo haver também a formação de peróxido 
de hidrogênio (H2O2) o qual não é um radical livre. A principal fonte de produção dos 
ROS são as mitocôndrias, mais especificamente na cadeia transportadora de 
elétrons, onde estes podem escapar e reagir com uma molécula de O2 (menos de 
10% do O2 consumido é reduzido). Outros locais de produção são o retículo 
endoplasmático, peroxissomos e o citosol (CASTRO e FREEMAN , 2001, CIRCU e 
AW, 2010). Metais de transição como o Fe2+podem doar um elétron para uma 
molécula de peróxido de hidrogênio decompondo-a em um radical e um ânion 
hidroxila, além do Fe3+ (reação de Fenton), ou seja, há a formação de um ROS mais 
reativo ainda (HO·, LUSHCHAK, 2011). 
Para combater estes agentes químicos prejudiciais à integridade celular, as 
células possuem os mecanismos de defesa antioxidante, os quais mantêm um 
ambiente redox ideal para a funcionalidade normal da atividade celular. Porém, 





a atividade antioxidante, aumentando a concentração destas moléculas reativas, 
levando ao denominado estresse oxidativo na célula. Este estado oxidativo pode ser 
advindo da exposição a xenobióticos ou mesmo pela influência de fatores 
físicoquímicos como a temperatura, níveis de O2 e salinidade (LUSHCHAK, 2011). 
A peroxidação lipídica ou lipoperoxidação é uma forma de avaliar a ação de 
radicais livres, já que vários organismos, especialmente os aquáticos, apresentam 
elevadas quantidades de lipídios com resíduos ácidos graxos poliinsaturados, os 
quais servem de substrato para a sua oxidação e geram peróxidos lipídicos. Uma 
das consequências é a diminuição da fluidez da membrana e inibição da atividade 
de proteínas transportadoras, podendo alterar as funções de transporte e o papel de 
barreira seletiva da membrana (CASTRO e FREEMAN, 2001). 
A glutationa (GSH) é um tripeptídeo que age na manutenção do estado redox 
ideal para as células, sendo considerada um dos principais agentes responsáveis 
pelo sistema antioxidante da célula. A forma GSH reduzida é mais ativa que a 
oxidada (GSSG) e está presente em altas concentrações no citosol, mitocôndrias, 
retículo endoplasmático e núcleo (SIES, 1999). O grupo tiol (-SH) das cisteínas das 
GSHs servem como fortes doadores de elétrons, sendo responsáveis pela atividade 
biológica das glutationas, gerando uma molécula reduzida estável e uma glutationa 
oxidada (GSSG).  
Os mecanismos de detoxificação celular envolvem dois tipos de reações 
bioquímicas, conhecidas como reações de fase I e reações de fase II. As reações de 
fase I são catabólicas (oxidação, redução, hidrólise) e os produtos geralmente são 
quimicamente mais reativos e, portanto, paradoxalmente, algumas vezes mais 
tóxicos que a substância original. As reações de fase II são anabólicas e envolvem 
conjugação, que habitualmente resultam em produtos inativos, embora haja 
exceções (GUILLOUZO et al., 1990). 
A enzima glutationa S-transferase (GST) pertence à fase II do metabolismo 
sendo responsável pela conjugação de componentes eletrofílicos ou oriundos da 
fase I com a glutationa reduzida (GSH). A atividade desta enzima pode ser 
indiretamente associada ao estresse oxidativo, uma vez que ela utiliza como co-
fatora GSH que também participa na degradação do peróxido de hidrogênio (H2O2) 





do grupo sulfidrílico da glutationa com grupos eletrofílicos de compostos 
xenobióticos, catalisada pela GST, torna os produtos da reação menos tóxicos e 
mais solúveis em água, facilitando a excreção via sistema renal. 
A avaliação da atividade das colinesterases (ChEs) têm sido utilizada como 
um biomarcador neurotóxico de contaminação em peixes. (LETICIA e GERARDO, 
2008; SOLÉ et al., 2010)Alterações do sistema nervoso autônomo parassimpático 
são muito comuns em exposições a xenobióticos, principalmente quando este age 
inibindo a ChE. Dentre os xenobiontes com potencial para a inibição da atividade 
colinesterásica, destacam-se os pesticidas organofosforados, carbamatos e alguns 
metais. 
Nos vertebrados as colinesterases podem ser divididas em dois grupos de 
proteínas homólogas: a acetilcolinesterase (AChE) e a butirilcolinesterase (BChE, 
conhecida como pseudo-colinesterase). As duas enzimas podem ser distinguidas 
por suas afinidades através de vários inibidores seletivos (MASSOULIÉ et al.,1993). 
AChE e BChE são reguladas separadamente e podem diferir em suas respostas ao 
ambiente e fatores biológicos. 
A AChE é uma enzima responsável pela hidrólise da acetilcolina em colina e 
acetato, com a liberação de um próton. Ela está distribuída na superfície externa na 
membrana pós-juncional dos neurônios (BERNE et al., 2004). Na transmissão 
sináptica colinérgica é essencial que a acetilcolina seja degradada rapidamente, 
antes da chegada de um novo impulso nervoso. À medida que diminui a quantidade 
de neurotransmissor, o potencial pós-sináptico diminui (SCHIMIDT-NIELSEN, 1996). 
O papel do neutrotransmissor é ligar-se ao receptor nicotínico da membrana pós-
sináptica, permitindo a abertura de canais de íons Na+, e a consequente 
despolarização da membrana, o que irá proporcionar um potencial de ação, 
propagando o impulso nervoso. 
As análises genotóxicas permitem avaliar os danos causados no material 
genético, o qual fornece informação necessária para a expressão protéica, sendo 
essencial para a reprodução e função celular normal. A exposição a diferentes 
químicos pode interferir na integridade do DNA, de modo que não só pode prejudicar 





O ensaio de micronúcleo tem sido amplamente utilizado como um teste de 
genotoxidade, tanto em experimentos in vivo como in vitro em peixes (LEMOS et al., 
2007; WILLIAMS e METCALFE, 2002). O micronúcleo pode ser considerado um 
pequeno núcleo, composto de cromossomos ou fragmentos destes que se 
encontram no citoplasma. Sua formação é resultante de um processo mitótico 
alterado, geralmente entre as fases metáfase/anáfase, onde poderia haver um mau 
pareamento ou quebra cromossômica de forma que parte do material genético não é 
incorporado no núcleo da célula-filha. Portanto a expressão gênica de várias 
proteínas fica comprometida já que houve uma alteração na integridade do DNA.  
No cenário reprodutivo dos peixes, o mais bem caracterizado e estudado 
processo relacionado aos desreguladores endócrinos é a expressão da vitelogenina 
(VTG) por indivíduos machos, constituindo este um biomarcador molecular de 
grande importância no diagnóstico de ambientes aquáticos impactados pela 
atividade humana. 
Várias espécies ovíparas, como os teleóesteos, expressam a vitelogenina, 
uma lipo-fosfo-glicoproteína de elevado peso molecular, precursora do vitelo 
(SPECKER, 1994). A síntese desta biomolécula é regulada pelo eixo neuro-
endócrino, principalmente pela presença do hormônio estradiol, onde um estímulo 
externo condiciona um estímulo interno, havendo um feedback positivo deste 
sistema(NAGLER e IDLER, 1990; SINGH e SINGH, 1991; ARUKWE AND 
GOKSOYR, 2003). 
A vitelogênese é o processo onde a vitelogenina é produzida pelo fígado de 
fêmeas em época reprodutiva, assim como sua absorção pelos ovócitos em 
desenvolvimento, onde ele é armazenado como vitelo para reserva alimentar dos 
embriões, evento essencial para o desenvolvimento do ovócito durante o processo 
meiótico de maturação (SUMPTER e JOBLING,1995) . 
O estradiol entra nos hepatócitos através da difusão passiva, por ser uma 
molécula lipofílica, sendo retido em células alvos com alta afinidade ao se ligar aos 
receptores protéicos específicos (LAZIER et al., 1985). Esta ligação resulta na 
ativação da transcrição do gene da vitelogenina, como já descrito antes no 
mecanismo de ligação aos receptores estrogênicos (TATA et al., 1987). A VTG é 





transportada para os ovários via corrente sanguínea (FIGURA 5). A proteína é 
incorporada nos ovócitos em desenvolvimento mediada por receptores de 
endocitose e é então proteoliticamente clivada em proteínas menores do vitelo, 
como a lipovitelina 1, lipovitelina 2 e fosfovitina (MOMMSEN e WALSH, 1988; 
TYLER et al., 1999). Quando há a síntese de VTG por um composto que mimetize o 
E2, uma série de alterações importantes pode ser desencadeada. Por exemplo, o 
investimento de energia envolvido na reprodução fora do período normal pode ser 
enorme (STANCEL et al., 1995). 
 
 
FIGURA 5 – INDUÇÃO DA VITELOGENINA. ERE = Elementos responsivos estrogênicos; RE = 
Receptor estrogênico; VTG = Vitelogenina 
FONTE: ARUKWE AND GOKSOYR, 2003. 
 
Machos também possuem o gene para VTG, mas ele é normalmente 
silencioso devido aos baixos níveis de E2 circulantes. A síntese de VTG em machos 
pode, entretanto, ser induzida pelo tratamento com estrógeno exógeno (FLOURIOT 





tratamento com compostos estrogênicos poderia resultar em um dano para a função 
gonodal, incluindo a diminuição da quantidade de esperma, alterações celulares 
severas e uma diminuição do índice gonadosomático. (BIENIARZ et al., 1996; 
JOBLING et al., 1996; CHRISTIANSEN et al., 1998; GRONEN et al., 1999; 
ORLANDO et al., 1999; KINNBERG et al., 2000; SHIODA and WAKABAYASHI, 
2000). Estudos demonstram a produção de VTG em machos através da exposição 
ao 17α-Estradiol (ANDERSEN et al.; 2003; BRAATHEN et al., 2009), ao 17β -
Estradiol (MOURA-COSTA, 2009), aos PCBs (VEGA-LÓPEZ et al.,2005) entre 
outros,  havendo maior produção da proteína de acordo com o aumento da dose e o 
tempo de exposição (VEGA-LÓPEZ et al., 2006). 
Para detectar a expressão desta proteína em machos expostos aos DEs é 
possível utilizar diferentes ensaios diretos ou indiretos. Umas das técnicas mais 
empregadas envolvem a utilização de anticorpos, como o ensaio de ELISA (enzyme-
lynked immunosorbent assay, VEGA-LÓPEZ et al.,2005), e o Western blotting 
(WATTS et al., 2003), por serem específicas e sensíveis. Porém, por outro lado, 
estas técnicas apresentam desvantagens, como o custo elevado de reagentes e 
equipamentos, alta tecnologia e tempo. Uma forma de diminuir os gastos, além de 
gerar uma reação mais específica, é a produção de anticorpos primários de uma 
dada espécie. Vários organismos não apresentam anticorpos específicos para sua 
espécie e ainda podem não apresentar reações cruzadas com anticorpos de outras 
espécies (WATTS et al., 2003). Por estas razões, entre outras, diversos estudos 
produzem anticorpos primários monoclonais e policlonais de diferentes animais, 
como por exemplo, os peixes (MARX et al., 2001; FENSKE, 2001; PARKS et al., 
1999; WATTS et al., 2003). Mas, novamente esta produção também exige um alto 
custo e complexidade. Para que um anticorpo policlonal seja produzido, a proteína 
deve ser primeiramente purificada para poder ser injetada em um animal, como um 
coelho ou rato, e esta consiste na etapa mais trabalhosa a ser realizada.  
Assim como em algumas análises genotóxicas, as análises moleculares 
podem ser consideradas mais complexas que outras, por exemplo, por exigir o 
isolamento de pequenas moléculas, o que demanda a utilização de equipamentos 
de última geração além do maior cuidado para evitar uma possível contaminação 





crescente utilização destas análises em estudos toxicológicos, que apesar de ainda 
manterem um custo relativamente alto, são mais acessíveis.  
As análises moleculares envolvem o estudo da expressão e regulação gênica, 
desde a formação de RNAs e DNAs até a síntese e interação protéica, e está 
intimamente relacionada à bioquímica e à genética.    
A eletroforese é uma das principais ferramentas da Biologia molecular, 
representando um dos métodos mais utilizados atualmente para separar moléculas, 
como proteínas, DNAs e RNAs, de acordo com seu tamanho ou carga. O processo 
de separação depende da migração diferencial de partículas carregadas em um 
determinado gel durante a aplicação de uma corrente elétrica. 
Em um método de eletroforese desnaturante, as proteínas são carregadas 
negativamente ao se ligar ao detergente dodecil sulfato de sódio (SDS), e portanto 
migram em direção ao eletrodo positivo quando uma voltagem é aplicada. Desta 
forma ao percorrer o gel as proteínas de menor tamanho migrarão mais rapidamente 
do que as de maior tamanho, já que terão mais facilidade de atravessar a malha do 
gel, de poliacrilamida, por exemplo. Com a aplicação de um marcador molecular é 
possível comparar com as bandas formadas e obter uma massa molecular próxima 
das proteínas das amostras. Uma das vantagens deste método é que ele é capaz de 
separar qualquer tipo de proteína, inclusive as insolúveis em água. Porém, a 
eletroforese unidimensional é capaz de separar as proteínas somente por diferenças 
de tamanhos e não pela carga que apresenta. Portanto é possível que uma única 
banda não apresente uma única proteína, já que podem existir mais de uma proteína 
com tamanhos semelhantes. Para haver uma separação mais eficiente é possível 
realizar uma eletroforese bidimensional, capaz de separar as proteínas de acordo 
com o seu tamanho e seu ponto isoelétrico (pH em que a proteína apresenta carga 
neutra). A desvantagem desta técnica é que ela apresenta um custo muito mais 
elevado que a eletroforese unidimensional, além da maior complexidade do 
protocolo. 
Para confirmar se a proteína visualizada no gel é a de interesse, é possível 





de proteínas transferidas de um gel para uma membrana. As proteínas separadas 
no gel podem ser transferidas para uma membrana de nitrocelulose com a aplicação 
de um campo elétrico horizontal. Para identificar a presença de uma determinada 
proteína é necessário utilizar um anticorpo que a reconheça de forma específica.  
Algumas das vantagens desta técnica são: a facilidade de manusear as 
membranas; as proteínas na membrana estão acessíveis a diferentes ligantes; 
pouca quantidade de reagentes é necessária para a transferência; a membrana 
pode ser congelada para ser reutilizada em análises posteriores. Porém uma das 
desvantagens é o alto custo para a realização desta análise, principalmente o de um 
anticorpo primário comercial (KURIEN e SCOFIELD, 2006).  
Considerando todos os aspectos descritos, surge uma necessidade de avaliar 
os efeitos do 17a-etinilestradiol através do uso de diferentes biomarcadores que 
possam fornecer mais respostas sobre seus mecanismos, já que este é um 





















2.1 OBJETIVO GERAL 
 
Avaliar os efeitos do 17a- etinilestradiol em Geophagus brasiliensis através do 
uso de diferentes biomarcadores. 
 
2.2 OBJETIVOS ESPECÍFICOS 
 
Induzir a vitelogênese em machos de Geophagus brasiliensis e compará-los a 
fêmeas sexualmente maduras; 
Caracterizar a melhor dose de exposição ao 17a- etinilestradiol referente à 
maior produção de vitelogenina; 
Avaliar os efeitos da exposição ao 17a- etinilestradiol em Geophagus 
brasiliensis através dos índices hepatossomático e gonadossomático  
Avaliar os efeitos da exposição ao 17a- etinilestradiol em Geophagus 
brasiliensis através da histopatologia em fígado, rim posterior e gônadas. 
Avaliar os efeitos da exposição ao 17a- etinilestradiol em Geophagus 
brasiliensis através da peroxidação lipídica, quantificação de glutationa reduzida, 
carbonilação de proteínas e a atividade da Glutationa S-transferase (GST) em fígado 
e da Acetilcolinesterase (AChE) em músculo e cérebro.  
Avaliar os efeitos da exposição ao 17a- etinilestradiol em Geophagus 
brasiliensis através do ensaio de micronúcleo nos eritrócitos. 
Verificar se há reação cruzada entre o anticorpo antivitelogenina de Rhamdia 












3. MATERIAL E MÉTODOS 
 
3.1 DESENHO EXPERIMENTAL 
 
Machos e fêmeas de carás (Geophagus brasiliensis) foram obtidos na 
Estação de Piscicultura Panamá (Paulo Lopes – SC). Os peixes foram mantidos em 
tanques redes a céu aberto (FIGURA6) alimentados com ração comercial a cada 4 
dias.  
 
FIGURA 6 – TANQUES REDE MONTADOS NA PISCICULTURA PANAMÁ. 
FONTE: O autor (2010). 
 
3.2 INDUÇÃO DA VITELOGENINA 
  
Este trabalho obteve aprovação do Comitê de Ética em Experimentação 
Animal (CEEA) do Setor de Ciências Biológicas da Universidade Federal do Paraná, 
com registro no 542, para utilização de animais de acordo com os princípios éticos 
estabelecidos pelo Colégio Brasileiro de Experimentação animal (COBEA). 
Foram utilizados 91 indivíduos divididos aleatoriamente em 6 grupos de 





intraperitoneal de EE2 dissolvido em óleo de canola em três doses distintas: 0,1; 1,0 
e 10,0mgde EE2/Kg de massa corpórea. Um grupo de 11 indivíduos recebeu uma 
dose de 20 mg de EE2/kg de massa corpórea. Para os indivíduos da maior dose não 
foram realizadas análises dos efeitos do estradiol, somente foi verificada a 
expressão da vitelogenina no plasma. Dois grupos controles (15 indivíduos)foram 
utilizados, um recebeu injeção de óleo de canola e o outro sem nenhuma injeção. As 
doses e tempo de exposição (15 dias) utilizados no experimento foram determinados 
a partir de estudos anteriores que demonstraram resultados satisfatórios com outras 
espécies (MOURA COSTA et al., 2010; PALUMBO et al., 2007; WATTS et al., 2003). 
 
3.3 COLETA E PROCESSAMENTO DO PLASMA. 
 
Quinze dias após exposição única os peixes foram anestesiados com solução 
alcoólica de Benzocaína2% (um éster etílico do ácido p-aminobenzóico (PABA)), e o 
sangue foi coletado da veia caudal do peixe ainda vivo, com uma seringa 
heparinizada. O sangue foi transferido para microtubos contendo uma solução anti-
proteolítica PMSF 10mM na razão de 1:10 (v/v). A mistura foi centrifugada a 4oC, 
sob a força de 4.000×g por 30 minutos para obtenção do plasma, o qual foi 
aliquotado, e mantido a temperatura de –75oC para análises posteriores.  
 
3.4 COLETA DOS TECIDOS ALVOS 
 
 Após a coleta do plasma os peixes foram sacrificados com secção vertebral.  
Fígado e gônadas foram pesados para o cálculo dos índices somáticos. Para as 
análises histológicas foram coletadas as gônadas, rim posterior e fígado e fixados 
quimicamente. Para as análises bioquímicas foram coletados fígado, músculo e 
cérebro armazenados em microtubos e mantidos a -75º C em gelo seco até serem 








3.5 BIOMARCADORES SOMÁTICOS 
 
 Para verificar a relação entre o peso do fígado ou da gônada e o peso 
corporal total de cada indivíduo foi realizado um cálculo do índice hepatossomático 
(IHPS) e do gonadossomático (IGS). Estes biomarcadores somáticos podem indicar 
uma alteração no peso relativo do órgão que pode ser comparável com outro 
indivíduo. O índice hepatossomático (IHS) foi calculado a partir da fórmula:                      
IHS = (P Fígado / P Peixe) x 100 
Da mesma forma, o índice gonadossomático (IGS) de cada indivíduo foi 
determinado segundo a fórmula: IGS= (P Gônada / P Peixe) x 100 
Foram comparados os IGS entre indivíduos de cada sexo, já que os pesos 
médios entre os machos e fêmeas variam muito. 
 
3.6 ANÁLISES HISTOPATOLÓGICAS 
 
 Os órgãos coletados para histopatologia foram colocados em cassetes e 
fixados em ALFAC (etanol, formol e ácido acético) por 16 h e depois transferidos 
para Álcool 70%, onde permaneceram até o procedimento de inclusão. Para esta 
etapa, os órgãos foram desidratados em série crescente de etanol e posteriormente 
transferidos para o xilol e parafina a 58º C e em seguida emblocados. Cortes de 5µm 
de espessura foram obtidos através de Micrótomo Leica e distendidos nas lâminas 
com solução de albumina 20%. Para a coloração os cortes foram desparafinizados, 
hidratados e corados com Hematoxilina/Eosina. Em seguida após desidratação e 
diafanização foram montados com lamínula em Permount. O material foi analisado e 
as imagens registradas em uma câmera digital acoplada ao microscópio de luz.  
 As alterações histopatológicas do fígado e do rim posterior foram analisadas 
de acordo com uma metodologia adaptada da proposta por Bernet (1999). As 
principais alterações avaliadas no fígado foram: necroses; infiltração leucocitária; 
vacuolização; neoplasia; diferenciação tecidual e ocorrência de parasitas. Para o rim 
posterior foram verificadas as mesmas alterações que as do fígado, além de uma 
avaliação no espaço de Bowman; atrofia ou hipertrofia dos glomérulos e das células 





importância (w) que variava de 1 a 3 (TABELA 1). A relevância de uma lesão 
dependia de sua importância patológica, ou seja, como ela afeta a função do órgão: 
1- Importância patológica mínima, a lesão é facilmente reversível quando a 
exposição ao xenobiótico é cessada; 
2- Importância patológica moderada, a lesão é reversível na maioria dos casos se o 
agente estressor é neutralizado; 
3- Importância patológica marcada, a lesão geralmente é irreversível, levando a 
perda parcial ou total da função do órgão. 
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 Cada lâmina analisada recebe um índice de lesão que representa o somatório 
do valor obtido em cada alteração encontrada. Para atribuir um valor para cada 
alteração é necessário multiplicar o fator de importância da alteração (w) pelo valor 
de pontuação que varia de 0 a 6 de acordo com o grau de extensão da alteração. Se 
não há lesão o valor é 0; se há uma leve ocorrência o valor é 2; se há ocorrência 
moderada, o valor é 4 e se há ocorrência severa o valor é 6 ( foi levado em conta o 
tamanho da lesão e sua frequência). Após o somatório de lesões por indivíduo foi 











3.7 QUANTIFICAÇÃO PROTÉICA NO PLASMA 
 
A concentração de proteínas totais das alíquotas de plasma e do fígado foi 
determinada para normalizar os dados obtidos nos diferentes ensaios bioquímicos 
(BRADFORD, 1976). 
Na microplaca foram adicionados 10 μL do sobrenadante de cada amostra 
seguidos de 250 μL do reativo de Bradford® (Coomassie brilliant blue). Para o 
branco foi adicionado PBS. Foram empregadas duas réplicas de cada amostra e a 
leitura foi realizada em espectrofotômetro a um comprimento de onda de 595 nm. 
 
3.8 ANÁLISES BIOQUÍMICAS 
 
As amostras de fígado foram descongeladas e fragmentos de 
aproximadamente 200 mg de tecido foram homogeneizados em tampão PBS pH 
7,4(volume final de 2 ml). Em seguida foram centrifugadas numa velocidade de 
rotação de 12.000 g, a 4º C durante 30 minutos. O sobrenadante foi aliquotado em 
diferentes tubos (eppendorfs), com volumes conhecidos, para evitar o 
recongelamento das amostras. Antes de realizar cada análise, as amostras foram 
diluídas de acordo com o método a ser utilizado, a fim de alcançar uma faixa de 
concentração de proteínas desejada.  
 
3.8.1 Peroxidação de lipídios (LPO) 
 
Os danos causados nos lipídios foram avaliados de acordo com o Método 
FOX (JIANG et al., 1991, 1992). O princípio do método se baseia na rápida oxidação 
do Fe+2 mediada por peróxidos sob condições ácidas e posterior formação do 
complexo Fe+3 - laranja de xilenol na presença do estabilizador hidroxitolueno 
butilado, que absorve luz a um comprimento de onda de 550-570 nm. 
Em um microtubo de 2 mL foram pipetados 200 µL da amostra centrifugada 
concentrada acrescida de 1800 µL do meio de reação. Este foi preparado na hora, 
utilizando metanol 100%, Xilenol Laranja 100 µM, H2SO4 25 mM, hidroxitolueno 





ambiente, as amostras foram centrifugadas a 9.000g. Para a leitura, 300 µL do 
sobrenadante foram pipetados em microplacas e a absorbância foi medida a 550-
570 nm em um espectrofotômetro de microplaca. Os resultados foram expressos 
em: µmoles de hidroperóxidos X mg de proteína -1. 
 
3.8.2 Glutationa S-transferase (GST) 
 
A atividade da enzima GST foi mensurada de acordo com a formação de um 
tioéter a partir da reação do substrato CNDB com o GSH, catalizada pela GST 
(KEEN et al., 1976 com modificações). 
 Na microplaca foram adicionados 20 µL de amostra, acrescidos de 180 µL do 
meio de reação com uma pipeta multicanal. O meio de reação foi preparado a partir 
de tampão fosfato a 0,1M pH 6,5; solução de GSH a 3mM (Sigma) e solução de 
CDNB a 3mM (Sigma Aldrich). A absorbância foi medida em um comprimento de 
onda de 340 nm durante 2 min em intervalos de 12 segundos. A atividade 
enzimática foi determinada de acordo com o delta absorbância no intervalo de 1 
minuto. Os resultados foram expressos em:µmoles de CDNB-GSH formado X min-1 
X mg de proteína-1. 
 
3.8.3 Glutationa reduzida (GSH) 
 
 A concentração de Glutationa reduzida (GSH) foi determinada a partir da 
reação com o DTNB 2,5 mM (ácido 5,5-ditiobis(2-nitrobenzóico). 
 Para precipitar proteínas das amostras foi adicionado TCA (ácido 
tricloroacético) para chegar a uma concentração final 10%. A mistura foi centrifugada 
e 50 µl do sobrenadante foi pipetado na microplaca seguido de 230 µl de tampão 
tris-base a 0,4M, pH8,9e 20 µL de DTNB 2,5mM. A leitura foi realizada a 415 nm. Os 








3.8.4 Carbonilação de proteínas (PCO) 
 
 A concentração de proteínas oxidadas/carboniladas foi determinada de 
acordo com sua reação com a 2,4-dinitrofenil-hidrazina (DNPH) formando dinitrofenil 
hidrazonas detectadas a um comprimento de onda de 358-370 nm (LEVINE et al., 
1994). 
 A cada 200 ml de amostra foram adicionados 500 ml de reagente (DNPH a 10 
mM, HCl 2M) e mantidos a 30-37º C por 90 minutos.  Para precipitação das 
proteínas foi adicionado TCA a 28% e centrifugados a 9.000g por 10 minutos. O 
pellet foi lavado três vezes por ressuspensão (em etanol/acetato de etila) e 
centrifugação. As proteínas foram solubilizadas com cloreto de guanidina a 6 M e 
posteriormente foram centrifugadas para eliminar resíduos não solúveis. As 
carbonilas foram determinadas espectrofotometricamente a 360 nm. Os resultados 
foram expressos em: µmoles de carbonilas X mg de proteína-1. 
 
3.8.5 Acetilcolinesterase (AChE) 
 
 Para avaliar a atividade da AChE foi utilizado o método de ELLMAN et al. 
(1961) que tem como princípio a hidrólise do substrato acetiltiocolina pela AChE, em 
tiocolina e acetato. A tiocolina resultante reage com o DTNB gerando o ânion 5-Tio-
2-nitrobenzoato responsável pelo aparecimento de coloração amarela que pode ser 
monitorado pelo aumento de absorbância a 405 nm. 
Amostras de músculo e cérebro foram descongeladas e homogeneizadas em 
tampão fosfato ph 7,5 e 8,0, respectivamente. Após a quantificação de proteínas 
totais das amostras, estas foram diluídas.  
Em uma microplaca foram adicionados 50 µL da amostra e com uma pipeta 
multicanal, 200 µL de DTNB 0,75mM. A leitura foi realizada a 405 nm durante 4 
minutos em intervalos de 30 segundos. Os resultados foram expressos em: µmoles 








Aproximadamente uma gota do sangue coletado com a seringa heparinizada 
foi colocada em uma lâmina limpa. Em seguida foi realizado um esfregaço com outra 
lâmina de modo que ficasse uma fina camada de sangue por toda a lâmina. Após a 
secagem das lâminas estas foram fixadas em álcool 100% durante 1 hora.    
O núcleo das células pôde ser visualizado no microscópio óptico, na objetiva 
de 100X com óleo de imersão, através da coloração com Giemsa. Em cada lâmina 
foram analisados 2.000 eritrócitos, considerando formato, tamanho, coloração e 
formação de micronúcleos. O resultado foi expresso de acordo com a média de 
micronúcleos visualizados entre as amostras de cada grupo. 
 
3.10 SEPARAÇÃO ELETROFORÉTICA DAS PROTEÍNAS DO PLASMA 
 
Para realizar o preparo da amostra, a concentração de proteínas do plasma 
foi determinada através do método de Bradford. As proteínas foram reduzidas e 
desnaturadas com tampão de amostra redutor (Tris HCl 1M pH 6,8, SDS, Glicerol, 
Azul de bromofenol e b mercapto-etanol. Foram aplicados no gel 100 mg de 
proteínas por amostra, correspondendo a um volume de 25mL. 
As proteínas do plasma foram separadas de acordo com o tamanho através 
da corrida eletroforética em mini-gel de poliacrilamida4% (gel de empilhamento) e 
8% (separação) com aplicação de campo elétrico vertical. Foi utilizado tampão de 
corrida para SDS-PAGE (Tris base 25mM, Glicina 190 mM, SDS 0,1%) e a 
velocidade foi ajustada para 15 mA com voltagem variada. Foram utilizados dois 
tipos de marcadores de massa molecular (Rainbow BioRadÒ e GE HealthcareÒ) para 
monitoramento do perfil eletroforético da vitelogenina. 
Para permitir a visualização das bandas formadas após a separação 
eletroforética, as proteínas foram coradas com Comassie Blue (R250) 
permanecendo overnight no biomixer. O gel foi lavado com DESTAIN (metanol 50% 






3.11 WESTERN BLOTTING 
 
As proteínas do gel de poliacrilamida separadas por SDS-PAGE foram 
transferidas para uma membrana de nitrocelulose (BioRad®: poro de 0,45 µm) em 
uma cuba contendo tampão de transferência (Tris base 25 mM, Glicina 192 mM, 
SDS 0,037%, metanol 20%). A velocidade da corrida foi ajustada para 100 V, com 
amperagem variada, durante 60 minutos. Para verificar se as proteínas do gel foram 
transferidas para a membrana, esta foi corada corante Ponceau (diluído em ácido 
acético 1%). Após a lavagem da membrana, para retirada do corante, esta foi 
bloqueada com leite sem gordura 5% (Molico) em solução de TBS-T (20mM Tris pH 
7.4, 120mM NaCl e 0.05% Tween 20) por 1 hora. A membrana foi incubada com o 
anticorpo antivitelogenina (primário) de Rhamdia quelen (MOURA COSTA, 2009) 
sob agitação constante por 16 horas a 4º C, numa diluição de 1:6000. Após foi 
lavada com TBST 3 vezes para a remoção dos anticorpos primários não ligados. A 
membrana foi, então, incubada com anti-imunoglobulina de coelho conjugada à 
peroxidase (Sigma) por 1 hora numa diluição de 1:4000. A proteína pôde ser 
visualizada através de um substrato quimioluminescente (Pierce ECL, Amersham 
Biosciences, Piscataway, NJ) sobre a membrana exposta a um filme de raio-X 
sensível (Amersham biosence) em um intervalo de até 30 minutos. 
 
3.12 ANÁLISES ESTATÍSTICAS 
 
 Para as análises bioquímicas, histopatológicas, somáticas e genotóxicas foi 
utilizado o teste one way ANOVA (Análise de Variância de uma Via) seguido do teste 
Tukey-Kramer através do programa Graphpad PrismÒ. Foram consideradas 














Durante o período de exposição, três (20%) indivíduos machos injetados com 
10 mg de EE2/kg e quatro (36%) injetados com 20 mg de EE2/kg não sobreviveram. 
 
4.2 BIOMARCADORES SOMÁTICOS 
 
O índice hepatossomático (IHS) dos machos expostos a 10 mg de EE2 foi 
significativamente maior em relação aos grupos machos controles, porém foi 
semelhante ao das fêmeas controles e dos outros grupos expostos (FIGURA 7). O 
IHS dos grupos dos machos injetados com 0,1 e 1 mg de EE2 também foi 
significativamente maior em relação aos machos controles, porém foi semelhante ao 
dos machos injetados com óleo. 
 
 
FIGURA 7 – ÍNDICE HEPATOSSOMÁTICO. Observa-se um aumento do IHS (%) dos machos 

































As fêmeas expostas a 1 e 10 mg EE2/kg apresentaram maior índice 
gonadossomático em relação às fêmeas controles. Porém não houve diferença 
significativa deste índice ao comparar com as fêmeas controles injetadas com óleo 
(FIGURA 8). Os machos não apresentaram IGS diferentes entre os grupos. 
 
 
FIGURA 8– ÍNDICE GONADOSSOMÁTICO. Fêmeas expostas a 1 e 10 mg EE2 apresentaram maior 







A análise histopatológica do fígado não demonstrou diferenças significativas 
das alterações presentes nos indivíduos dos cinco grupos, tanto para machos como 
para fêmeas (FIGURA 9). Todos os grupos apresentaram alterações como presença 
de centros de melanomacrófagos, respostas inflamatórias e necrose, porém 




























FIGURA 9– ÍNDICE DE ALTERAÇÕES DO FÍGADO. Não houve diferença significativa do índice de 
alterações do fígado entre os cinco grupos. 
 
 Apesar destes índices obtidos, foi possível observar maior incidência de 
vacuolizações e centros de melanomacrófagos nos indivíduos machos expostos às 
doses de1 e 10 mg de EE2 em relação aos machos controles. Nas fêmeas controles 
também foi possível observar vacuolização, porém a concentração de centros de 
melanomacrófagos foi menor em relação aos expostos ao EE2 (FIGURA 10). Os 
machos expostos à menor dose de EE2 também apresentaram um aspecto 
diferenciado dos hepatócitos em relação aos machos controles. Estes apresentaram 


































FIGURA 10 – ASPECTO HISTOLÓGICO DOS FÍGADOS. A – Indivíduo macho controle. B – 
Indivíduo macho controle injetado com óleo, apresentando um vaso sanguíneo(). C – Fêmea 
controle. D – Macho injetado com 0,1 mg EE2/kg. E – Macho injetado com 1 mg EE2/kg, 
apresentando um centro de melanomacrófagos (Ç). F – Macho injetado com 10 mg EE2/kg, células 
vacuolizadas ().P = Pâncreas difuso. 






Alguns indivíduos expostos à maior dose de EE2 apresentaram alterações 





FIGURA 11 – ALTERAÇÕES NO FÍGADO. Indivíduo exposto à 10 mg de EE2.A – Acúmulo 
leucocitário. B – Hemorragia. C – Necrose. D – Neoplasia. 














4.4.2 Rim posterior 
 
Por outro lado, foi possível observar um maior índice de alterações no rim 
posterior de indivíduos machos expostos a 10 mg de EE2 em relação aos grupos 
controles e o de menor dose de exposição (FIGURA 12). 
 
FIGURA 12 – ÍNDICE DE ALTERAÇÕES DO RIM POSTERIOR. Os machos expostos à 10 mg de 
EE2 apresentaram maior índice de alterações em relação aos indivíduos controles e ao grupo 
exposto a 0,1 mg EE2 (p< 0,05). 
 
 Verificou-se maior frequência de necroses (degeneração das células dos 
ductos coletores) e estreitamento do lúmen tubular nos indivíduos expostos a dose 
de 10 mg de EE2. As alterações também apresentavam maior extensão e 
severidade em relação aos controles. Além disto, alguns apresentaram maior 
vacuolização das células tubulares, centros de melanomacrófagos e hipertrofia das 











































FIGURA 13 – ASPECTO HISTOLÓGICO DO RIM POSTERIOR. A – Indivíduo macho controle. B – 
Fêmea controle. C – Macho exposto a 0,1 mg EE2/kg apresentando um centro de melanomacrófago. D – 
Macho exposto a 1 mg EE2/kg apresentando degeneração das células tubulares. E – Macho exposto a 
10 mg EE2/kg, ocorrência de necroses e células com morfologia alterada. F – Vacuolização das células 
tubulares (). 










 Mesmo havendo dificuldade em diferenciar os cinco tipos celulares da 
espermatogênese nas gônadas masculinas: espermatogônias, espermatócito I, 
espermatócito II, espermátides e espermatozóides (FIGURA 14 A-B), foi possível 
identificar uma maior concentração de espermatozóides em relação aos outros 
estágios celulares mais precoces, o que pode refletir na fertilidade do indivíduo. 
Aparentemente não houve atraso na maturação das células germinativas 
observadas, ou seja, os indivíduos dos cinco grupos demonstraram estar 
sexualmente maduros na fase adulta.  
Apesar de não se observar grandes alterações, os indivíduos expostos ao 
estradiol, principalmente os da maior dose, apresentaram maior espessura das 
lacunas do interstício entre os túbulos seminíferos e em maior concentração. Nestes 
indivíduos o espaço interlobular apresentava mais tecido conjuntivo, células de 
Leydig e veias sanguíneas, o que aparentemente diminui o diâmetro dos túbulos 













FIGURA 14 – GÔNADAS MASCULINAS. A – Macho controle. B – Macho controle apresentando 
todas as fases de desenvolvimento das células germinativas. C – Lacunas intersticiais entre os 
túbulos seminíferos, dos indivíduos expostos à maior dose, mais espessas em relação aos controles 
(Ç). D – Detalhe do tecido intersticial. E = Espermatozóides. TS = Túbulo seminífero. 



















 Todas as fases de ovogênese foram observadas nos indivíduos dos cinco 
grupos: Fase I (célula pequena com pouco citoplasma, núcleo grande e claro, 
nucléolo único e evidente); Fase II (ovócitos com citoplasma volumoso e basófilo, 
núcleo com vários nucléolos, citoplasma basófilo e sem inclusões citoplasmáticas – 
sem vesículas e sem grânulos); Fase III ( citoplasma com vesículas); Fase IV 
(citoplasma com vesículas e grânulos de vitelo) e Fase V (citoplasma repleto de 
grânulos de vitelo). 
Assim como nos machos, não houve atraso na maturação das células 
germinativas e também não foram encontradas alterações significativas (FIGURA 
15). Em fêmeas ovadas, observou-se predominância das células germinativas em 
fase V, sendo dificilmente observadas células em Fase I. Apenas duas fêmeas 
expostas a 1e 10 mg EE2 apresentaram folículos atrésicos, o que não foi observado 














FIGURA 15 – GÔNADAS FEMININAS. A – Fêmea controle apresentando todas as fases de 
desenvolvimento das células germinativas. B – Detalhe das células foliculares dos ovócitos em fase V 
(Ç). C – Indivíduo exposto à maior dose de EE2 apresentando atresia (). D – Detalhe do folículo 

















4.5 ANÁLISES BIOQUÍMICAS 
 
4.5.1 Peroxidação lipídica 
 
Verificou-se que os indivíduos controles apresentaram uma concentração 
maior de peróxidos lipídicos que os expostos às três doses de estradiol (FIGURA16). 
Não houve diferença significativa ao comparar o grupo controle injetado com óleo e 
o que não foi injetado nada. Também não observou-se alteração nos níveis de 




FIGURA 16 – CONCENTRAÇÃO DE HIDROPERÓXIDOS. Indivíduos expostos às três doses 
de EE2 apresentaram menor concentração de hidroperóxidos em relação àos controles 
(p<0,05). 
 
4.5.2 Glutationa reduzida (GSH) 
 
Não houve diferenças significativas nas concentrações de glutationa reduzida 























































FIGURA 17 – CONCENTRAÇÃO DE GLUTATIONA REDUZIDA. Não houve diferença significativa 
nas concentrações de glutationa reduzida do fígado entre os cinco grupos. 
 
4.5.3 Glutationa S-transferase (GST) 
 
Os indivíduos dos grupos controles apresentaram maior atividade da GST em 
relação aos grupos expostos ao estradiol. Porém não houve diferença significativa 




FIGURA 18 – ATIVIDADE ESPECÍFICA DA GLUTATIONA S-TRANSFERASE. Indivíduos 




























































































4.5.4 Carbonilação de proteínas 
 
Apenas o grupo controle apresentou maior concentração de proteínas 
carboniladas em relação aos indivíduos expostos ao estradiol. Porém o grupo 





FIGURA 19 – CONCENTRAÇÃO DE PROTEÍNAS CARBONILADAS. Indivíduos expostos às 
três doses de EE2 apresentaram menor concentração de proteínas carboniladas em relação 
ao grupo controle (p<0,05), porém este foi semelhante ao do grupo injetado com óleo. 
 
 
4.6 ACETILCOLINESTERASE (AChE) 
 
 Não houve diferença significativa da atividade da Acetilcolinesterase muscular 














































FIGURA 20 – ATIVIDADE DA ACETILCOLINESTERASE MUSCULAR. Não houve diferença 
significativa da atividade da acetilcolinesterase muscular entre os cinco grupos. 
 
Observou-se que houve uma maior atividade da AChE cerebral nos indivíduos 
expostos a 1,0 mg de EE em relação aos demais grupos. O grupo exposto a maior 
dose apresentou maioratividade da AChE somente em relação aos indivíduos 
machos controles (FIGURA21). 
 
FIGURA 21 – ATIVIDADE DA ACETILCOLINESTERASE CEREBRAL. Machos expostos a 1 mg de 

































































































Foram visualizados no máximo 3 micronúcleos por lâmina, não havendo 
diferença significativa de micronúcleos analisados entre os cinco grupos (FIGURA 
22). Também não foram observadas alterações nucleares nas células sanguíneas. 
 
FIGURA 22 – PRESENÇA DE MICRONÚCLEOS NOS ERITRÓCITOS. Não houve diferença 
significativa  de micronúcleos visualizados nos eritrócitos dos indivíduos dos cinco grupos. 
 
4.8 SEPARAÇÃO ELETROFORÉTICA DAS PROTEÍNAS DO PLASMA 
 
 Foram selecionadas 8 amostras diferentes de plasma do cará para corrida 
eletroforética em gel de poliacrilamida SDS-PAGE (FIGURA 23):  
 
1 – amostra de fêmea do grupo controle  
2 – amostra de macho do grupo controle 
3 – amostra de macho do grupo controle injetado com óleo 
4 – amostra de macho do grupo injetado com 0,1 mg EE2 
5 – amostra de macho do grupo injetado com 1,0 mg EE2 
6 – amostra de macho do grupo injetado com 10 mg EE2 


































 Observou-se uma pequena banda de aproximadamente 150 kD nas amostras 
de fêmea controle sem óleo e nos machos expostos a 1 mg de EE2 e de 10 mg de 
EE2. 
 
   MM           1           2           3           4           5           6           7              
 
 
FIGURA 23 – SEPARAÇÃO ELETROFORÉTICA DAS PROTEÍNAS DO PLASMA. Nota-se uma 
provável banda de vitelogenina de 150 kDa em uma amostra de indivíduo exposto a 10 mg EE2 
(seta).MM = Marcador molecular; 1 = Fêmea controle; 2  = Macho controle; 3 = Macho controle 
injetado com óleo; 4 = Macho exposto a 0,1 mg EE2; 5 = Macho exposto a 1 mg EE2; 6 = Macho 
exposto a 10 mg EE2; 7 = 20 mg EE2. 
FONTE: O autor (2011). 
 
4.9 WESTERN BLOTTING 
 
Foi realizado um teste para verificar a melhor diluição do anticorpo 
antivitelogenina (primário) de Rhamdia quelen para reação com as amostras de 
plasma de Geophagus brasiliensis injetados com 10 mg EE2. As melhores diluições 
em TBST+leite foram as de 1:4000 e 1:6000, onde foi possível observar uma reação 





     MM          1              2                3                 4              5             6 
 
FIGURA 24 – WESTERN BLOTTING DE INDIVÍDUO EXPOSTO A 10 MG EE2. Foram realizadas 6 
diluições diferentes do anticorpo para testar qual seria a mais adequada para posteriores análises. 
MM = Marcador molecular; 1 = 1:500; 2 = 1:1000; 3 = 1:2000; 4 = 1:4000; 5 = 1:6000; 6 = 1:8000. 
FONTE: O autor (2011). 
 
Para analisar quais doses de EE2 seriam capazes de induzir a expressão da 
VTG foi realizado um Western blotting com indivíduos machos e fêmeas controles e 
machos expostos ao EE2 (FIGURA 25). Verificou-se que 60% das fêmeas controles 
apresentaram vitelogenina no plasma enquanto que nenhum macho controle ou 
injetado com óleo demonstrou sua presença (TABELA 2). Para os machos expostos 
ao EE2 observou-se que somente um indivíduo exposto à dose de 0,1 mg EE2 
expressou a Vtg. Já para as doses de 1 e 10 mg  de EE2 verificou-se que 66,7% e 
80% dos machos expressaram a Vtg, respectivamente. Todos os indivíduos machos 











        MM          1            2           3          4           5            6          7 
 
 
FIGURA 25 – PRESENÇA DA VTG EM FÊMEA CONTROLE E EM MACHOS EXPOSTOS A 1, 10 E 
20 MG EE2. MM = Marcador molecular; 1 = Fêmea controle; 2 = Macho controle; 3 = Macho controle 
inejtado com óleo; 4 = Macho exposto a 0,1 mg EE2; 5 = Macho exposto a 1 mg EE2; 6 = Macho 
exposto a 10 mg EE2; 7 = 20 mg EE2. 
FONTE: O autor (2011). 
 
TABELA 2 – INDIVÍDUOS COM AUSÊNCIA OU PRESENÇA DE VITELOGENINA NO 
PLASMA. 
 
 SEM VTG COM VTG 
CONTROLE ♀ 6 (40%) 9 (60%) 
CONTROLE ♂ 15 (100%) 0 (0%) 
C. ÓLEO ♂ 15 (100%) 0 (0%) 
0,1 mg EE2 ♂ 14 (93,3%) 1 (6,7%) 
1 mg EE2 ♂ 5 (33,3%) 10 (66,7%) 
10 mg EE2 ♂ 3 (20%) 12 (80%) 











A realização do experimento em tanques redes no ambiente natural, ao invés 
da utilização de aquários, garantiu uma situação de exposição mais próxima da 
realidade. Desta forma os peixes não sofreram estresse com o transporte, além de 
já estarem adaptados a um ambiente natural. Provavelmente se os peixes fossem 
transportados e aclimatados em aquários haveria uma mortalidade maior que 
poderia interferir no desenho experimental.    
Observou-se que os indivíduos machos injetados com 10 mg de EE2, 
apresentaram um Índice hepatossomático maior que os controles machos, porém 
semelhante ao das fêmeas.  O IHS permite comparar o peso, e consequentemente o 
tamanho, do fígado de um indivíduo. Desta forma é possível analisar indiretamente 
se o fígado está metabolicamente mais ativo, caso aumente seu tamanho em 
relação ao de outro indivíduo com uma condição diferente. Por exemplo, uma 
exposição a um composto pode gerar uma hepatomegalia, apresentando um índice 
hepatossomático distinto de um indivíduo que não está exposto ao mesmo estresse 
químico. Portanto, é possível que a exposição ao EE2 em machos tenha aumentado 
o IHS, devido à produção de vitelogenina, apresentando IHS semelhante ao das 
fêmeas controles as quais produzem naturalmente a vitelogenina. Alguns estudos 
demonstram que a exposição ao estradiol pode aumentar o IHS em machos, 
provavelmente pelo aumento da expressão da vitelogenina (MOURA COSTA et al., 
2010;SCHOLZ e GUTZEIT, 2000). 
Já o índice gonodossomático demonstrou que fêmeas expostas ao EE2 
apresentaram uma média do tamanho da gônada semelhante em relação às fêmeas 
controles injetados com óleo. Enquanto que os machos apresentaram IGS também 
semelhantes ao grupo controle sem óleo. É importante ressaltar que o tamanho da 
gônada depende do seu desenvolvimento, consequentemente, depende da fase da 
vida em que se encontra o organismo. Indivíduos jovens, sexualmente imaturos, vão 
apresentar um tamanho de gônadas diferente de um adulto em fase de reprodução. 
Da mesma forma que o fígado, a produção de vitelogenina poderia influenciar no 





alterado em relação aos controles, não por não terem produzido vitelogenina, mas 
sim por esta não ter sido mobilizada para as gônadas a ponto de alterar o IGS.  
No presente trabalho verificou-se que a peroxidação lipídica em indivíduos 
expostos ao estradiol foi menor que a dos indivíduos controle. Aparentemente, os 
danos em moléculas lipídicas, causados por radicais livres, foram menores nos 
indivíduos expostos, devido aos possíveis efeitos protetores do estradiol já relatados 
na literatura. Alguns estudos demonstram estes efeitos contra o estresse oxidativo 
em diferentes tecidos, principalmente o nervoso (KUMAR et al., 2010; NILSEN, 
2008; OLIVIERI et al., 2002). Ele pode ativar o sistema de defesa antioxidante, o 
qual reduz a concentração de espécies reativas de oxigênio. Esta diminuição de 
compostos oxidantes pode estar diretamente relacionada com a supressão de 
apoptose em diferentes tipos celulares (KIRAY, et al., 2007) 
 Apesar de não terem sido notadas diferenças significativas nas 
concentrações de GSH, observou-se que houve uma diminuição da atividade da 
GST em indivíduos expostos ao estradiol em relação aos controles. Provavelmente 
esta diferença de atividade se deve à baixa concentração de diferentes compostos 
que atuem como substratos para a GST. Por exemplo, a baixa concentração de 
hidroperóxidos encontrada nos indivíduos expostos ao estradiol, pode estar 
relacionada à atividade da GST, já que estes podem servir como substrato para a 
GST.  
Observou-se que o estradiol não influenciou na atividade da AChE muscular 
dos indivíduos expostos corroborando com a literatura, uma vez que nenhum relato 
foi encontrado com uma mudança na atividade desta enzima no músculo devido à 
exposição ao estradiol. Por outro lado verificou-se que houve um aumento da 
atividade nos indivíduos expostos a 1 e 10 mg de EE2, apesar dos indivíduos da 
maior dose não apresentarem diferença em relação aos indivíduos injetados com 
óleo. Alguns estudos demonstram um aumento da atividade da AChE cerebral após 
a exposição ao estradiol (IRAMAIN et al., 1980; MOUDGIL e KANUNGO, 1973).  
Como a oxidação celular constitui um dos maiores responsáveis para o 
desenvolvimento de doenças neurodegenerativas, pode–se dizer que o estradiol 
pode representar uma importante terapia preventiva para este tipo de doença 





indivíduos de maior idade, os quais naturalmente são mais susceptíveis ao estresse 
oxidativo, ele também pode diminuir a neurotoxicidade de metais de transição 
(MALAGUTTI et al., 2009). 
Não foi observada incidência significativa de micronúcleos nos eritrócitos dos 
peixes expostos ao EE2, apesar de outros tipos de desreguladores endócrinos 
demonstrarem efeitos genotóxicos em diferentes tipos celulares (BARSIENÉ et al., 
2006; WU et al., 2005).Porém, estudos relatam que a exposição ao estradiol em 
ratos não induz a formação de micronúcleos nos eritrócitos da medula óssea, 
podendo até inibi-la quando expostos a outros mutagênicos. Pode-se supor que este 
seja um outro efeito protetivo que o estradiol possa desempenhar, para este tipo 
celular (ASHBYet al., 1997; NAGAE et al., 1990).  
Os índices de lesões do fígado obtidos corroboram com os resultados das 
análises bioquímicas. A avaliação do estresse oxidativo demonstra efeitos 
antioxidantes do EE2 no fígado. Desta forma espera-se não encontrar alterações 
significativas nos grupos expostos em relação aos controles. Apesar de que foram 
observadas algumas lesões consideradas irreversíveis, como a necrose, em alguns 
indivíduos expostos, estas se encontraram em baixa frequência. A vacuolização 
encontrada em fêmeas controles, de certa forma, seria esperada nos hepatócitos 
dos machos induzidos, pois a produção da vitelogenina depende de uma produção 
lipídica a qual geraria a formação de vacúolos nos hepatócitos.  
Já para o índice de lesões do rim posterior, foram obtidos resultados 
diferentes da análise do fígado. O grupo exposto à maior dose de EE2 demonstrou 
mais alterações em relação aos outros grupos com exceção do grupo exposto a 1 
mg de EE2. Isto demonstra que este composto é capaz de desencadear diferentes 
respostas de acordo com o tecido em que atua, ou seja, no fígado ele pode ter 
gerado efeitos protetivos enquanto que no rim posterior apresentou efeitos 
deletérios.   
Zaroogian et al. (2001) visualizou acumulação de material hialino nos 
capilares glomerulares em peixes (Paralichthys dentatus) expostos a 1 e 10 mg de 
E2. Hamsters sírios expostos cronicamente ao estradiol apresentaram focos 
hiperplásicos intersticiais e focos de proliferação ao redor do glomérulo (STEFANIAK 





rim devido a um aumento na concentração de grupos carbonilas. Embriões de 
zebrafish expostos ao EE2 durante seu desenvolvimento apresentaram alterações 
no rim dose-dependente, como proliferações de células intersticiais, dilatação do 
glomérulo, fibroses capsulares, aumento do espaço de Bowman e degeneração das 
células tubulares (WEBER et al., 2003). No fígado destes indivíduos não foram 
visualizadas alterações histopatológicas severas, ao contrário do rim, alguns 
indivíduos apresentaram hepatócitos com núcleos picnóticos e vacuolizações. 
Alguns autores sugerem que a exposição ao estradiol pode gerar o acúmulo 
de material amorfo nos rins, assim como no fígado, sendo constituído principalmente 
por vitelogenina. Este excesso de VTG pode estar relacionado à falência renal, já 
que pode haver um bloqueio dos túbulos renais, prejudicando a função deste órgão 
(WEBER et al., 2003;ZHA et al., 2007).  
Um dos primeiros passos para avaliar os efeitos histológicos causados pela 
exposição ao estradiol é o atraso na maturação das gônadas de ambos os sexos, ou 
seja, as células germinativas se encontram em estágios mais precoces do 
desenvolvimento (KINNBERG et al., 2003;MONCAUT et al., 2003;PAWLOSKI et al., 
2004). Outras alterações frequentemente observadas nos peixes expostos a 
diferentes DEs são a alteração do peso normal da gônada (índice gonadossomático, 
nas fêmeas diminui e nos machos aumenta), reversão sexual, formação de ovo-
testes, diminuição da fertilidade e da produção de ovos férteis. Neste trabalho não 
foram visualizadas anormalidades severas devido à exposição, como as 
encontradas em outros estudos, tanto nas gônadas das fêmeas como na dos 
machos. Porém, as alterações encontradas, lacunas intersticiais mais espessas nos 
testículos e atresia nos ovários, já foram relatadas por outros autores anteriormente 
(KINNBERG et al., 2003;LOUIZ et al., 2009). A atresia é uma condição onde há 
degeneração de um folículo ovariano imaturo que pode ocorrer com baixa incidência 
na maioria das fêmeas. Desta forma, sua ocorrência pode ser considerada uma 
perda de oportunidade de desova de folículos maduros, ou seja, uma desvantagem 
para a reprodução, caso haja uma elevada concentração de folículos atrésicos 
observados (LEINO et al., 2005).   
Em machos adultos a exposição ao estradiol (E2 e EE2) pode ocasionar 





germinativas, redução do epitélio germinal, granulócitos acidófilos e células 
vacuolizadas no tecido intersticial (CABAS et al., 2011;MILES-RICHARDSON et al., 
1999). Um aumento da espessura das lacunas intersticiais pode estar relacionado a 
uma maior proliferação de células intersticiais ou de Sertoli, assim como maior 
vascularização. De certa forma estas lacunas ocupam espaços que poderiam estar 
preenchidos por espermatozóides, portanto quanto maiores e mais frequentes, 
menor a concentração destas células maduras. 
É importante ressaltar que a maioria dos estudos que encontraram alterações 
nestes órgãos realizou uma exposição via hídrica ou com mais de uma injeção 
intraperitoneal. Apesar das doses utilizadas neste estudo terem sido relativamente 
elevadas, foi realizada apenas uma injeção a qual não foi suficiente para causar 
danos severos às gônadas. Também deve-se considerar que a espécie utilizada 
pode ser considerada resistente ao EE2.  
A técnica de Western blotting se demonstrou eficiente para detectar a 
presença de vitelogenina.O anticorpo antivitelogenina de Rhamdia quelen 
reconheceu a vitelogenina de Geophagus brasiliensisde forma específica, ou seja, 
há uma reação cruzada entre as espécies que pertencem a famílias diferentes. 
Aparentemente a vitelogenina é uma proteína altamente conservada entre as 
espécies, o que facilita reações cruzadas (MONCAUT, 2003; WATTS, 2003).   
As doses de 1, 10 e 20 mg de EE2 foram suficientes para induzir a expressão 
da VTG, sendo que observou-se uma resposta dose-dependente, ou seja, quanto 
maior a dose injetada maior a produção de VTG. Uma única injeção de 0,1 mg de 
EE2 não foi capaz de induzir a vitelogênese em machos, porém talvez se 
houvessem novas injeções eles fossem capaz de produzi-la. De certa forma 
esperava-se que a dose de 10 mg de EE2 fosse capaz de induzir uma expressão 
maior do que a encontrada. Este resultado pode ser explicado devido às diferentes 
respostas que um indivíduo pode desencadear de acordo com a espécie que ele 
pertence. Por exemplo, enquanto que uma outra espécie pode super expressar a 
VTG para a dose de 10 mg de EE2 (MOURA COSTA et al., 2010), o cará pode 
apresentar certa adaptação à exposição do EE2, apresentando mecanismos 





Neste estudo foi possível observar que o estradiol pode apresentar efeitos 
protetivos (antioxidantes) ou deletérios (pró-oxidantes), de acordo com o órgão alvo 
em que atuou, ou seja, a resposta desencadeada dependia do tipo celular. Como 
citado anteriormente, as duas principais formas de receptores estrogênicos 
apresentam distribuições distintas conforme o tecido, ou seja, em determinados 
órgãos predominam o REa e em outros o REb, ou ambos. Portanto as diferentes 
respostas celulares desencadeadas pelo estradiol podem variar de acordo com o 
tipo celular já que cada tipo pode apresentar diferentes formas ou taxas de 
receptores (KUMAR et al., 2010).  
Um dos mecanismos que este composto é capaz de levar ao estresse 
oxidativo é através da oxidação de um grupo fenol aromático dos estrógenos por 
uma CYP450. Esta reação pode formar hidroxi-estrógenos ou estrogênios de catecol 
(CE), os quais sofrem uma rápida autoxidação gerando ortoquinonas. Durante este 
processo há a formação de ânion superoxido (O2
-), o qual é uma espécie reativa de 
oxigênio (ROS). A produção do O2
- pode aumentar a atividade das enzimas 
superóxido dismutases (SODs), as quais podem diminuir seus danos já que estas 
representam enzimas antioxidantes (MOURA COSTA et al., 2010).  
Por outro lado os estrogênios podem desempenhar atividade antioxidante por 
neutralizar os ROS através dos grupos hidroxilas fenólicos estrogênicos, aumento da 
produção de óxido nítrico (NO) e tireodoxinas (KUMAR et al., 2010). Aparentemente 
um bloqueio do grupo hidroxil fenólico na posição C3 do anel A da molécula 
esteróide elimina as propriedades neuroprotetivas do estradiol (MILLER et al., 1996). 
Pode haver uma ativação do mecanismo de sobrevivência celular sobre o estresse 
oxidativo, independentemente da ação dos REs. Os estrogênios podem neutralizar 
os ROS, de maneira depentente dos REs, através da geração de óxido nítrico, o 
qual forma peroxinitrito. A tireodoxina é uma molécula antioxidante, que também 
envolve os REs para que haja uma ação neuroprotetiva estrogênica. 
Apesar do EE2 apresentar uma estrutura semelhante à do E2, e 
consequentemente apresentar atividade estrogênica, eles podem induzir respostas 
diferentes, considerando que um representa um estrogênio sintético e o outro é 
naturalmente produzido por fêmeas em época reprodutiva. Porém, na literatura há 





Portanto são necessários estudos adicionais que avaliem os mecanismos de 
ação desencadeados pelo EE2 em diferentes tipos celulares, já que este composto é 
capaz de gerar diferentes respostas de acordo com certas variáveis. Como o EE2 é 
amplamente utilizado na indústria farmacêutica, há um grande interesse em avaliar 
seus efeitos antes que estes possam chegar a um estágio irreversível, podendo 

































A exposição ao estradiol aumentou o índice hepatossomático dos machos 
injetados com a maior dose, provavelmente por um excesso de produção da 
vitelogenina; 
A análise histopatológica do rim posterior demonstrou que este pode 
representar um importante tecido alvo para o EE2;  
No fígado o EE2 demonstrou apresentar efeitos antioxidantes e no cérebro 
efeito estimulante da atividade da AChE;  
As doses de 1, 10 e 20 mg de EE2 foram suficientes para induzir a expressão 
da vitelogenina, sendo que houve uma resposta dose-dependente; 
Através da corrida eletroforética das proteínas do plasma e do Western 
blotting foi possível visualizar que a vitelogenina de Geophagus brasiliensis 
apresenta uma banda de aproximadamente 150 kDA; 
O anticorpo de Rhamdia quelen reconheceu a vitelogenina de Geophagus 






















CAPÍTULO II: EXPRESSÃO DA VITELOGENINA COMO UM 
BIOMARCADOR PARA DESREGULADORES ENDÓCRINOS EM 





 A vitelogenina (VTG) é uma lipofosfoglicoproteína sintetizada por fêmeas 
ovíparas em resposta à presença do hormônio 17-b estradiol (E2), durante a época 
reprodutiva. Porém a exposição a vários desreguladores endócrinos são capazes de 
induzir a expressão da VTG em machos ou em indivíduos sexualmente imaturos. 
Desta forma é possível associar a exposição a estes compostos pela expressão da 
VTG em machos. Com o objetivo de avaliar a qualidade de água em reservatórios 
de abastecimento público ou de outros ambientes aquáticos, foi coletado o plasma 
de carás (Geophagus brasiliensis) do Rio Tubarão em quatro locais distintos (SC) e 
tilápias (Tilapia sp.) em reservatórios próximos de Curitiba (Iraí, Passaúna). Algumas 
tilápias obtidas em uma piscicultura foram mantidas por 6 meses em tanques redes 
montados nos reservatórios para simular uma exposição subcrônica. A presença da 
VTG foi verificada através da eletroforese em gel de poliacrilamida (SDS-PAGE) e 
Western Blotting. Foi utilizado anticorpo de Rhamdia quelen (1:4000) para 
reconhecer a VTG de ambas as espécies. A maioria dos indivíduos machos 
coletados no reservatório Passaúna demonstraram expressão da VTG, o que indica 
uma possível exposição aos desreguladores endócrinos. Nos outros locais de coleta 
verificou-se que alguns machos apresentaram VTG no plasma (carás da cidade 
Tubarão e tilápias do Iraí crônico e subcrônico), porém houve uma baixa incidência 
de fêmeas que apresentavam a proteína plasmática. Isto pode ter ocorrido por 
diferentes fatores: As fêmeas não se encontravam em época reprodutiva; a VTG já 
teria sido totalmente transportada para as gônadas ou os indivíduos estavam 
expostos a compostos que podem exercer atividade estrogênica ou antiestrogênica. 
Portanto, é necessário investigar quais fatores são capazes de influenciar nas 
respostas dos compostos com atividade estrogênica/antiestrogênica, para poder 
analisar seus efeitos em diferentes ambientes aquáticos.   
 










 Vitelogenin (VTG) is a lipophosphoglicoprotein synthesized by oviparous female in 
response to the hormone 17-(estradiol (E2) during reproductive season. However, 
exposure to several endocrine disrupters is able to induce VTG expression in males 
or on female sexually immature individuals. Thus, it is possible to associate the 
exposure to these compounds with the presence of VTG. To evaluate the water 
quality in reservoirs supply or other aquatic environments the plasma of caras 
(Geophagus brasiliensis) from Tubarão River at four distinct sites (SC) and tilapia 
(Tilapia sp.) naturally exposed in reservoirs near to Curitiba city (Irai, Passauna). 
Some tilapia species were kept for 6 months in tanks mounted in reservoirs to 
simulate a subcronic situation. The presence of VTG was observed through the 
polyacrylamide gel electrophoresis (SDS-PAGE) and Western Blotting mehods. 
Rhamdia quelen antibody was used (1: 4000) to recognize the VTG from both 
species. Most male individuals collected at Passaúna reservoir showed VTG 
expression, which indicates a possible exposure to endocrine disrupters. In the other 
places it was found that some males presented VTG in plasma (as caras from 
Tubarão city and tilapia from Irai under chronic and subcronic exposure), but with low 
incidence of VTH in females. This may have occurred by different factors: females 
were not in reproductive season; the VTG could already has been transported to the 
gonads or individuals were exposed to compounds that can exert estrogenic or 
antiestrogênic activity. Therefore, it is necessary to investigate which factors are able 
to influence the responses of compounds with estrogenic/antiestrogenic activity, 
before analyze their effects on various aquatic environments. 
 
















Com o aumento do crescimento populacional há uma maior demanda de 
recursos naturais disponíveis, como a água. No entanto, enquanto que seu consumo 
só tende a aumentar, a sua quantidade disponível é limitada. Apesar de o planeta 
apresentar grandes dimensões deste recurso, apenas 2,5% do total é de água doce, 
sendo que grande parte desta se encontra em regiões polares ou subterrâneas. 
Desta forma, a água mais acessível ao consumo humano, proveniente de rios e 
lagos, representa a menor porcentagem do total deste recurso no planeta. 
O Brasil pode ser considerado um país privilegiado pela riqueza de recursos 
hídricos que apresenta, mesmo havendo uma distribuição irregular. Contando com 
aproximadamente 12% do total de recursos hídricos do planeta, os brasileiros 
apresentam maior volume médio de água disponível por habitante em relação a 
outros países (KRAUSE e RODRIGUES, 1998). 
Porém, mesmo que o Brasil apresente um potencial hídrico considerável, 
deve-se levar em conta a qualidade da água disponível para o consumo que só 
tende a reduzir, já que há uma degradação crescente deste recurso. Vários fatores 
antrópicos contribuem para este processo como a descarga de resíduos urbanos e 
industriais sem tratamento adequado ou apenas parcialmente tratado, uso 
inadequado de insumos agrícolas e mineração, erosão e desmatamento. Um dos 
principais aspectos a ser considerado na gestão integrada de recursos hídricos é a 
concentração da população em determinadas regiões. Ao mesmo tempo em que se 
exige maior demanda por disponibilidade de água para o abastecimento público há 
maior produção de cargas poluidoras urbanas.  
Dentre os compostos liberados no ambiente, provenientes das diversas ações 
antrópicas, encontram-se pesticidas (DDT, endosulfan, metoxicloro), organoclorados 
(PCBs, dioxinas, furano), metais de transição (Hg, Cd, Pb, Cu), hidrocarbonetos 
policíclicos aromáticos (HPAs), nanopartículas, plastificantes (bisfenol A, ftalatos) e 
produtos farmacêuticos. Destes, alguns podem ser considerados desreguladores 
endócrinos, como já mencionado anteriormente. Portanto, a ingestão de água ou de 
outros organismos expostos a esta água contaminada pode ocasionar sérios danos 





O Bisfenol A (BPA) é um composto amplamente utilizado na produção de 
plásticos, como embalagens de alimentos, mamadeiras, resinas epóxi, entre outras, 
sendo a ingestão a principal forma de exposição. Apesar da baixa afinidade que 
apresenta pelos receptores estrogênicos, estudos recentes sugerem que ele pode 
estimular algumas respostas celulares mesmo em baixas concentrações. 
Aparentemente esta substancia interage com o receptor de forma diferente da do 
estradiol e pode produzir metabólitos estrogênicos potentes. Porém quando há uma 
exposição de BPA na presença do estradiol ele pode exercer atividade 
antiestrogênica (RUBIN, 2011). 
As bifenilas policloradas (PCBs) são uma classe de poluentes altamente 
persistentes no ambiente, podendo se acumular nos maiores níveis da cadeia 
trófica. Apesar da fraca afinidade pelos REs, estes compostos são capazes de 
exercer atividade estrogênica, podendo causar várias anormalidades reprodutivas 
(ROSS, 2004). Assim como a dioxina, eles podem desencadear respostas através 
da ligação de um receptor arilhidrocarbono (fator de transcrição ligante-ativo) 
(EERTMANS et al., 2003). Também podem exercer atividade antiestrogênica 
dependendo da mistura, congêneres ou concentrações, por exemplo (COOKE, et al. 
2002). 
Uma nova classe de compostos semelhantes às dos PCBs são os retardantes 
de chama bromados (BFRs). Da mesma forma que os PCBs eles podem interferir 
não somente nas funções reprodutivas, mas também nas da tireóide, podendo 
reduzir os níveis de T4. Alguns BFRs são capazes de se ligar aos receptores 
estrogênicos ativando-os (LEGLER e BROUWER, 2003) 
Os hidrocarbonetos policíclicos aromáticos (PAHs) podem diminuir os níveis 
de hormônios e vitelogenina circulantes no plasma e consequentemente afetar na 
maturação dos ovócitos e sucesso reprodutivo. Mas os mecanismos de ação que 
envolvem estes efeitos não são totalmente compreendidos. O que se sabe é que 
eles também são capazes de exercer atividade estrogênica ou antiestrogênica de 
acordo com as condições de exposição, como sua concentração e presença de 






    Sendo assim, cada vez mais há maior necessidade de uma manutenção 
sustentável tanto em qualidade como em quantidade dos recursos hídricos, havendo 
a necessidade de um planejamento urbano com um tratamento da água e 
saneamento básico mais eficientes, além de uma maior conscientização da 
população. Muitas vezes, os tratamentos convencionais de efluentes não são 
capazes de eliminar certos tipos de compostos como os desreguladores endócrinos, 
e entre estes o 17a-etinilestradiol. Ao contrário dos estrógenos naturais, os de 
origem sintética tem maior tendência a persistirem no ambiente. 
Para verificar a presença destes compostos liberados no ambiente é possível 
utilizar biomarcadores, como a expressão da vitelogenina, já descrita anteriormente.  
Avaliar os efeitos destes químicos ambientais em bioindicadores, provenientes de 
ambientes aquáticos que fornecem água para o abastecimento público, é de grande 
importância, pois pode ser o primeiro passo para indicar o risco de exposição 
humana a estes contaminantes. Tanto a ingestão da água ou de alimentos, como o 
peixe, pode resultar no acúmulo destes compostos, o que pode levar a diversas 
consequências na saúde que são somente detectadas após a exposição crônica.  
No estado de Santa Catarina uma das principais bacias hidrográficas é a do 
Rio Tubarão, sendo a maior em extensão. Ele nasce na encosta da Serra Geral, no 
município de Lauro Müller e desembocana lagoa de Santo Antônio dos Anjos, no 
município de Laguna, localizada no litoral sul do estado. Seus principais afluentes 
são os rios Braço do Norte e Capivari. A área de drenagem do rio Tubarão abrange 
4.728 km², percorrendo 120 km desde suas nascentes, até desembocar na Lagoa de 
Santo Antônio. A bacia hidrográfica do Rio Tubarão abrange atualmente 20 
municípios, favorecidos por um rico sistema hídrico, fornecendo água para o 
abastecimento público, indústrias nos seus processos produtivos, irrigação na 
agricultura, pecuária e também para a suinocultura. Segundo a FATMA (1997), esta 
bacia coloca-se em décimo lugar entre as mais poluídas do Brasil, constituindo uma 
das três regiões consideradas críticas no estado. 
Santa Catarina representa o segundo estado brasileiro das maiores reservas 
de carvão mineral, sendo o Rio Tubarão seriamente impactado pelas atividades de 





na região de Laguna onde o Rio Tubarão desemboca, a principal atividade 
econômica é a pesca e o turismo (PETERSON, 2008). 
Os reservatórios da região metropolitana de Curitiba abastecem água para 
3,2 milhões de pessoas de 12 municípios. A barragem da SANEPAR tem como 
funções armazenar água para os períodos de estiagem e auxiliar na contenção de 
alagamentos.  
O reservatório Iraí, construído em 1999, localiza-se entre os municípios de 
Piraquara e Pinhais, ocupando uma área de aproximadamente 123 km2. Ele é 
responsável por 40% da água disponível para consumo desta população, porém 
desde 2001 vêm sofrendo o impacto de diversas atividades antrópicas, ocasionando 
a eutrofização e formação de florações de microalgas cianobactérias e diatomáceas 
(SILVA et al., 2010;CETTO et al., 2001) o que compromete a qualidade de água. A 
Bacia do Rio Iraí sofre influência de atividades industriais, de mineração, e 
suinocultura.  
O reservatório do Passaúna, construído entre 1982 e 1985, localiza-se no 
Município de Araucária e sofre influência de atividade industrial, aporte de efluentes 
domésticos e agrícolas com o cultivo principalmente da batata. Alguns anos atrás 
era realizado o garimpo de ouro a montante do reservatório, além de um aterro 
sanitário que mesmo desativado poderia comprometer o tratamento do reservatório. 
Segundo Neto et al. (2009) a análise de diferentes indicadores ambientais, como a 
concentração de poluidores e potência relativa de cada um, demonstra que o 
reservatório Passaúna apresenta um índice de comprometimento ambiental acima 
do normal. O uso desordenado e ocupação ilegal da terra foram identificados nos 
cursos do Rio, acarretando problemas ambientais como erosão, poluição e 
assoreamento, os quais podem comprometer a qualidade da água que abastece a 
população. Estes fatores podem estar diretamente relacionados ao crescimento de 
algas já identificado, ou seja, a eutrofização deste ambiente aquático, apresentando 
espécies nocivas de cianobactérias (COQUEMALA, 2005; SMAHA e GOBBI, 2003). 
Apesar da represa se localizar em uma APA (Área de Proteção Ambiental) estudos 
indicam uma ocupação irregular em certos locais no curso do rio, e um elevado grau 





Além do Cará (Geophagus brasiliensis), abundante no Rio Tubarão, outro 
gênero facilmente coletado nos reservatórios próximos à cidade de Curitiba é a 
Tilápia sp. a qual pertence à mesma família (Cichlidae) do Cará, apresentando 
várias características semelhantes. Sua origem é africana, porém apresenta ampla 
distribuição geográfica devido à sua introdução em diferentes países (COSTA-
PIERCE, 2003). No Brasil está presente desde a Amazônia até o Rio Grande do Sul. 
Representa um dos peixes mais cultivados no mundo (por exemplo, a espécie 
Oreochromis niloticus, FIGURA 26), sendo que o Brasil fica em sexto lugar nesta 
produção (BORGHETTI et al., 2003). Algumas das vantagens para seu cultivo são a 
rápida taxa de crescimento, a adaptabilidade em diferentes ambiente e alta 
aceitação no mercado consumidor.  
Apresentam hábito alimentar onívoro, apesar da preferência por fitoplâncton e 
algas podem consumir desde insetos, ovos e alevinos de outros peixes. 
Demonstram certo cuidado parental (protegem os filhotes na boca) até que sua prole 
se torne independente. São animais de hábito diurno e preferem águas mais calmas 
de lagos e represas, porém também são encontradas em rios (FISHBASE, 2011).  
 
 
FIGURA 26. Oreochromis niloticus niloticus. 








2.1 OBJETIVO GERAL 
 
Verificar a expressão da vitelogenina em peixes machos coletados em 
reservatórios ou outros ambientes aquáticos para a sua utilização como um 
biomarcador na avaliação da qualidade de água. 
 
2.2 OBJETIVOS ESPECÍFICOS 
 
Testar através do western blotting se o anticorpo anti-vitelogenina de 
Rhamdia quelen  reconhece também a vitelogenina em Geophagus brasiliensis e 
Tilapia sp; 
Verificar a melhor diluição do anticorpo para demonstrar uma reação nítida e 
específica; 
Avaliar se as condições do Rio Tubarão – SC e reservatórios de 
abastecimento público (Iraí e Passaúna, Curitiba – PR) encontram-se impactados 
por compostos desreguladores endócrinos através da expressão da VTG em 

















3. MATERIAL E MÉTODOS 
 
3.1 INDIVÍDUOS COLETADOS NO RIO TUBARÃO E NOS RESERVATÓRIOS 
 
Foram coletados 47 exemplares machos e fêmeas de Geophagus brasiliensis 
em quatro pontos no Rio Tubarão (Maio 2010). No Braço do norte foram coletados 
12 indivíduos (7 fêmeas e 5 machos), no Capivari 9 (3 fêmeas e 6 machos), em 
Tubarão 14 (5 fêmeas e 9 machos) e em Laguna mais 12 (8 fêmeas e 4 machos). 
No Reservatório Iraí foram coletados 7 carás (2 fêmeas e 5 machos) em Fevereiro 
de 2011. Também foram coletados 8 machos e 8 fêmeas de Tilapia sp. no 
Reservatório Iraí (Fevereiro 2011).  
Para simular uma situação de exposição subcrônica, um grupo de 30 
indivíduos de tilápias obtidos na piscicultura panamá foi mantido durante 6 meses 
em tanques redes montados no reservatório Iraí e outro grupo de 30 peixes no 
reservatório Passaúna. Os animais eram alimentados a cada dois dias com ração 
industrial. 
O sangue foi coletado com seringas heparinizadas e transferido para 
ependorfs contendo uma solução anti-proteolítica PMSF 10mM. A mistura foi 
centrifugada a 4oC, sob a força de 4.000×g por 30 minutos para obtenção do 
plasma, o qual foi aliquotado, e mantido a temperatura de –75oC para análises 
posteriores.  
Para testar a presença de vitelogenina foi utilizada a técnica de western 
blotting, como descrito no Capítulo I, das amostras de plasma dos indivíduos 
machos coletados. Foi utilizado o mesmo anticorpo anti-vitelogenina de Rhamdia 
quelen para reconhecer a VTG das tilápias, porém foi feito um teste primeiramente 
para testar a melhor diluição a ser utilizada.  
Como não haviam amostras de tilápias machos induzidos por EE2 para 
verificar se o anticorpo de Rhamdia quelen reconheceria a VTG de Tilapia sp., foram 
testadas primeiramente amostras de fêmeas ovadas em diferentes diluições do 
anticorpo, pois estas teriam maior chance de apresentar a proteína. 
Em todos os géis foram pipetados uma amostra de um cará macho induzido 





esta banda fosse marcada não havia falha com a técnica, por exemplo algum 
problema com o anticorpo.     
3.2 CARACTERIZAÇÃO DOS LOCAIS ESTUDADOS NO RIO TUBARÃO 
 
A coleta foi realizada em quatro pontos ao longo do Rio Tubarão presente no 
estado de Santa Catarina (FIGURA 27).  
Considerando os aspectos do rio já descritos, o primeiro ponto de coleta fica 
próximo ao encontro do Rio Braço do Norte com o Rio Tubarão, sendo o mais 
próximo da nascente, teoricamente, o menos impactado. O segundo ponto fica 
dentro da cidade de Tubarão, onde há o despejo de resíduos urbanos e industriais 
no rio. O terceiro ponto fica próximo ao efluente do Capivari de baixo que carrega 
resíduos da Termelétrica Jorge Lacerda. O último ponto fica onde o rio desemboca 
na lagoa de Santo Antônio, próximo ao município de Laguna. 
 
 
FIGURA 27 – MAPA DO RIO TUBARÃO (SC). 1 – Braço do Norte. 2 – Tubarão. 3 – Capivari.   4 – 
Laguna. 






3.3 CARACTERIZAÇÃO DOS RESERVATÓRIOS IRAÍ E PASSAÚNA 
 
 A coleta foi realizada em dois reservatórios localizados na região 
metropolitana de Curitiba, em extremidades opostas (FIGURA 28). O reservatório 
Iraí se encontra entre os municípios de Pinhais, Piraquara e Quatro Barras, 
enquanto que o Passaúna se localiza no município de Araucária. O Rio Passaúna 
compõe a rede hidrográfica da Bacia do Iguaçu, a qual representa o maior complexo 
hidrográfico do Paraná. Ambos os reservatórios apresentam impacto de atividades 
antrópicas que comprometem a qualidade da água. 
 
FIGURA 28 – MAPA DOS RESERVATÓRIOS IRAÍ E PASSAÚNA. 










4.1 G.brasiliensis COLETADOS NO RIO TUBARÃO 
 
De todos os indivíduos coletados no Rio Tubarão, somente os carás do ponto 
da cidade de Tubarão demonstraram a presença de vitelogenina (FIGURA 29). 
Verificou-se que 2 fêmeas (40%) e 5 machos (55,6%) apresentaram a VTG no 
plasma (TABELA 3). Aparentemente os indivíduos apresentaram uma menor 
concentração desta, quando comparada a dos indivíduos expostos a 10 mg EE2 
(controle positivo).  
 
TABELA 3 – INDIVÍDUOS COLETADOS NO RIO TUBARÃO OU RESERVATÓRIOS 
COM AUSÊNCIA OU PRESENÇA DE VTG NO PLASMA. 
LOCALIDADE SEM VTG COM VTG 
BRAÇO DO NORTE ♀ 7 (100%) 0 (0%) 
BRAÇO DO NORTE ♂ 5 (100%) 0 (0%) 
CAPIVARI ♀ 3 (100%) 0 (0%) 
CAPIVARI ♂ 6 (100%) 0 (0%) 
TUBARÃO ♀ 3 (60%) 2 (40%) 
TUBARÃO ♂ 4 (44,4%) 5 (55,6%) 
LAGUNA ♀ 8 (100%) 0 (0%) 
LAGUNA♂ 4 (100%) 0 (0%) 
TILÁPIA IRAÍ CRÔNICO ♀ 8 (100%) 0 (0%) 
TILÁPIA IRAÍ CRÔNICO ♂ 8 (72,7%) 3 (27,3%) 
CARÁ IRAÍ CRÔNICO ♀ 2 (100%) 0 (0%) 
CARÁ IRAÍ CRÔNICO ♂ 5 (100%) 0 (0%) 
IRAÍ SUBC. ♀ 2 (40%) 3 (60%) 
IRAÍ SUBC. ♂ 7 (70%) 3 (30%) 
PASSAÚNA ♀ 0 (0%) 7 (100%) 
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FIGURA 29 – PRESENÇA DA VTG EM CARÁS DO RIO TUBARÃO.1 = Fêmea; 2 = Fêmea; 3 = 
Macho; 4= Macho; 5 = Macho; 6 = Macho; 7 = Macho; 8 = Controle positivo.  
FONTE: O autor (2011). 
 
4.2 ANTICORPO ANTI-VITELOGENINA DE Rhamdia quelen X VITELOGENINA DE 
Tilapia sp. 
 
Para verificar a presença da vitelogenina em tilápias coletadas nos 
reservatórios, foi necessário testar primeiramente se o anticorpo de Rhamdia quelen 
reconhecia a vitelogenina de Tilapia sp. Através de 4 diluições distintas do anticorpo 
anti-vitelogenina em TBST-leite observou-se que da mesma forma que em 
Geophagus brasiliensis a melhor diluição foi a de 1:4000 a 1:6000 (FIGURA 30). 
Aparentemente a VTG apresentou uma banda com uma massa molecular 
semelhante a do Geophagus brasiliensis, porém um pouco menor 
(aproximadamente 140 kDa). Porém também foi visualizada outra banda com massa 
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FIGURA 30 – AMOSTRA DE TILÁPIA FÊMEA COLETADA NO PASSAÚNA. Foram realizadas 4 
diluições diferentes do anticorpo para testar qual seria a mais adequada para posteriores análises. 
MM = Marcador molecular; 1 = 1:1000; 2 = 1:2000; 3 = 1:4000; 4 = 1:6000. 
FONTE: O autor (2011). 
 
4.3 INDIVÍDUOS COLETADOS NO IRAÍ (CRÔNICO) 
 
 Nos indivíduos coletados no Reservatório Iraí, foi possível observar a 
expressão da VTG somente em 3 tilápias machos através da marcação de uma 
única banda (FIGURA 31), enquanto que nenhuma fêmea demonstrou sua 
presença. A concentração desta proteína variou entre os três indivíduos. Nos carás 
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FIGURA 31 – AMOSTRAS DE TILÁPIAS COLETADAS NO RESERVATÓRIO IRAÍ. 1 = Fêmea; 2 = 
Macho; 3 = Macho; 4= Macho; 5 = Macho; 6 = Macho; 7 = Macho; 8 = Macho; 9 = Controle positivo. 
FONTE: O autor (2011). 
 
4.4 TILÁPIAS COLETADAS NO IRAÍ (SUBCRÔNICO) 
 
 Já nos indivíduos coletados nos tanques redes do Iraí foi possível verificar a 
presença da vitelogenina tanto em tilápias fêmeas como em machos. Observou-se a 
presença da VTG em 3 indivíduos de cada sexo, sendo que as fêmeas 
apresentaram bandas maiores que a dos machos, indicando maior concentração 
desta no plasma (FIGURA 32).  
 
MM      1         2          3         4         5         6        7        8          9 
 
FIGURA 32 – AMOSTRAS DE TILÁPIAS COLETADAS NOS TANQUES REDES DO IRAÍ. 1 = 
Fêmea; 2 = Fêmea; 3 = Fêmea; 4= Macho; 5 = Macho; 6 = Macho; 7 = Macho; 8 = Macho; 9 = 
Controle positivo. 





4.5 TILÁPIAS COLETADAS NO PASSAÚNA 
 
As tilápias coletadas nos tanques redes do Passaúna demonstraram maior 
expressão da VTG tanto em machos como em fêmeas em relação às coletadas no 
Iraí. Quase todos os indivíduos demonstraram uma banda de VTG (TABELA 3). Da 
mesma forma como as tilápias coletadas nos tanques redes do Iraí, as fêmeas 
apresentaram maior concentração da VTG do que os machos, algumas pareceram 
apresentar mais de uma única banda (FIGURA 33). A concentração variou entre os 
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FIGURA 33 – AMOSTRAS DE TILÁPIAS COLETADAS NOS TANQUES REDES DO PASSAÚNA.      
1 = Fêmea; 2 = Fêmea; 3 = Fêmea; 4= Fêmea; 5 = Macho; 6 = Macho; 7 = Macho; 8 = Macho; 9 = 
Macho. A figura não mostra um controle postivo, porém este estava presente em outro gel que correu 
simultâneamente com os das amostras desta figura. 















Atualmente o problema da demanda por recursos hídricos vem se agravando 
cada vez mais. O crescimento populacional contribui para que isto ocorra, não só 
pelo aumento do consumo de água potável, mas também pela degradação da 
qualidade de água, resultante de uma maior produção de compostos liberados no 
ambiente.  
Mais recentemente, devido aos danos em potencial provocados pela 
exposição crônica a desreguladores endócrinos presentes na água de consumo, 
este tema tem recebido a atenção das agências responsáveis pelo fornecimento de 
água bem como pela comunidade científica.  
No presente trabalho verificou-se que de todos os indivíduos coletados, as 
tilápias machos do reservatório do Passaúna foram as que apresentaram maior 
expressão da vitelogenina. Este é um forte indício de que este local apresenta 
substâncias capazes de agir como desreguladores endócrinos com ação estrogênica 
em relação aos outros locais estudados neste trabalho. Provavelmente estes 
compostos são provenientes de descargas de resíduos urbanos, industriais ou 
agrícolas. É necessário que haja um estudo mais detalhado para que se possa 
detectar a fonte mais provável da presença destes poluentes. 
 No reservatório Iraí, para as duas situações de exposição, observou-se 
pequena frequência de indivíduos de ambos os sexos que apresentaram 
vitelogenina. De qualquer maneira não deve-se descartar a possibilidade de que o 
reservatório não apresenta compostos que exerçam atividade estrogênica. A 
concentração e a mistura destas substâncias podem influenciar na resposta de um 
indivíduo, como exemplo na expressão da VTG. Outros autores demonstram que 
este local encontra-se sob impacto antrópico de diferente natureza, levando à 
necessidade premente de estudos regulatórios e de prevenção, identificando as 
possíveis fontes de contaminação. 
 Os carás coletados no rio Tubarão demonstraram ausência da VTG no 
plasma, com exceção dos coletados na cidade de Tubarão. Portanto, da mesma 





demonstra que estes locais não estejam impactados e que não apresentem 
desreguladores endócrinos. 
 Na cidade de Tubarão ocorre o despejo de diversos resíduos urbanos sem 
um tratamento adequado no rio, sendo assim, há uma maior variedade de 
compostos liberados, o que aumenta a chance de alguns destes apresentar ação 
estrogênica. Por exemplo, como visto neste trabalho, o EE2 é um composto capaz 
de induzir a expressão da VTG, e que pode se encontrar em maior concentração em 
ambientes onde há o despejo de resíduos urbanos. Enquanto que nos outros locais 
ao longo do rio há maior dissolução destes compostos pelo encontro de outros 
afluentes.    
 Por outro lado, alguns estudos sugerem que níveis reduzidos de vitelogenina 
plasmática são encontrados em peixes expostos a locais que apresentam maior 
impacto de atividades antrópicas em relação a outros ambientes com baixas 
condições de contaminação. Isto pode estar relacionado às respostas dose-
dependente de um organismo, por exemplo, a exposição a uma baixa concentração 
de um composto poderia induzir a vitelogenina, enquanto que elevadas 
concentrações podem inibi-la (ANDERSON et al., 1996; PEREIRA et al., 1992).  
 Fêmeas ovíparas normalmente expressam a vitelogenina apenas em época 
reprodutiva, ou seja, quando produzem o estradiol. A maioria das fêmeas coletadas, 
tanto no Rio Tubarão como no Reservatório Iraí, não demonstraram expressão da 
vitelogenina. A ausência desta no plasma destas fêmeas pode ser devido à época 
reprodutiva em que se encontravam, ou seja, não estavam estimuladas à produzi-la. 
Apesar de haver fêmeas ovadas que não apresentaram VTG, provavelmente estas 
já teriam mobilizado toda, ou quase toda proteína para os ovócitos e o fígado teria 
então parado sua síntese. 
 Deve-se considerar que vários compostos que exercem atividade estrogênica, 
ao mesmo tempo podem apresentar atividade antiestrogênica, de acordo com 
diferentes fatores de exposição. Estes químicos poderiam se ligar ao receptor 
estrogênico impedindo a ligação do estradiol, ou ainda poderiam estar interferindo 
na síntese, transporte ou secreção do estradiol. Caso haja algum fator que impeça a 





sucesso reprodutivo (números de ovos, viabilidade do embrião), o que poderia afetar 
uma população inteira de uma determinada espécie.   
Antiestrógenos como o tamoxifeno e trifeniletileno MER 25 podem se ligar aos 
receptores estrogênicos, impedindo a ligação do estrógeno e ativação do RE (WOLF 
e FUQUAT, 1995). A dihidrotestosterona é um agonista receptor androgênico, capaz 
de diminuir os níveis de E2 e VTG através de alterações no metabolismo mediadas 
pela ligação ao receptor androgênico (SHILLING e WILLIAMS, 2000). Alguns 
fitoquímicos ou produtos naturais também podem exercer atividade antiestrogênica. 
Extratos de Ginkgo biloba (GBE) podem exercer atividade estrogênica ou 
antiestrogênica de acordo com sua concentração e a de E2 (OH e CHUNG, 2006). 
GBE pode diminuir os níveis de E2 estimulando o metabolismo de E2 e a inibição de 
sua síntese. 
 A cloração, uma reação entre hidrocarbonetos e seus derivados com o cloro, 
tem sido amplamente utilizada nas estações de tratamento de água para diminuir o 
risco de patógenos. Porém, por outro lado ela pode gerar subprodutos tóxicos da 
desinfecção que apresentam atividade antiestrogênica. Estes compostos ainda não 
foram completamente identificados. Alguns estudos sugerem que aminoácidos 
aromáticos, peptídeos e proteínas podem ser precursores dos DBPs ao reagir com 
clorinas e formar N-cloroaminas, nitrilas e aldeídos (WUet al., 2010).  
 É improvável que a presença ou ausência de VTG tenha ocorrido devido a 
alguma falha na técnica de western blotting, por exemplo, com o anticorpo, já que 
em todas as transferências havia uma amostra controle positivo (macho injetado 
com 10 mg EE2) que apresentava vitelogenina. 
 Apesar de terem sido utilizados marcadores de massa molecular distintos, o 
que dificultou uma comparação entre as bandas dos indivíduos coletados, é provável 
que as bandas imunomarcadas sejam da VTG. Isto se deve ao fato que estas se 
encontraram entre as faixas esperadas de cada padrão (entre 116 e 170 ou entre 
216 e 137) e aproximadamente nas mesmas posições relativas. Para uma maior 
garantia de que as bandas marcadas realmente representavam a VTG, será 
realizado um novo experimento, onde tilápias machos serão injetadas com 10 mg 





 Nas amostras dos carás machos injetados com EE2 verificou-se que a VTG 
apresentava uma única banda. Enquanto que nas tilápias coletadas, aparentemente 
alguns indivíduos apresentaram a VTG com uma banda adicional marcada, de 
menor massa molecular. Não se pode afirmar qual seria a procedência desta banda, 
algumas hipóteses a ser consideradas seriam: uma desfosforilação ou degradação 
da proteína, assim como uma marcação inespecífica ou até por apresentar mais de 
uma subunidade (dissociadas devido ao tampão redutor). Uma resposta que poderia 
confirmar esta questão seria através da realização de uma corrida eletroforética não 
desnaturante (native-PAGE), onde as proteínas manteriam sua conformação original 
e as subunidades não iriam se desassociar.    
 Os resultados das expressões diferenciais da vitelogenina encontrados nos 
indivíduos podem ser explicados, de certa forma, pelas diferentes situações de 
exposição, as quais resultaram em respostas diferentes. Cada local em que os 
indivíduos foram coletados apresentava uma condição diferente, por exemplo, a 
mistura dos contaminantes, assim como a sua concentração. Além disso, a 
concentração hormonal interna de um indivíduo pode influenciar no estímulo de um 
composto externo, portanto, até indivíduos de uma mesma espécie em um mesmo 
ambiente podem gerar respostas diferentes. Como descrito anteriormente, vários 
fatores podem influenciar na resposta de um estímulo externo, como a exposição a 
um desregulador endócrino. Também é importante levar em conta as condições do 
próprio indivíduo, o tipo do tecido alvo, podendo haver diferentes respostas de 
acordo com a espécie.      
  O western blotting é um método qualitativo para detecção de proteínas de 
uma amostra, ou seja, ele é capaz de dizer se há proteínas ou não na amostra. 
Apesar desta técnica ter sido eficaz para demonstrar a presença da VTG nas tilápias 
coletadas no Passaúna, esta não forneceu uma quantificação precisa da 
concentração desta proteína. Talvez se fosse utilizado outro método como o ELISA, 
poderia ser detectada uma pequena concentração da VTG em amostras que o 
Western blotting não demonstrou marcação. 
 De qualquer forma a análise da expressão da vitelogenina como um 





de ambientes aquáticos, sendo importante a realização de outras análises em 




































A vitelogenina de Oreochromis niloticus foi reconhecida pelo anticorpo de 
Rhamdia quelen na mesma diluição que a utilizada para Geophagus brasiliensis. 
A maior parte dos indivíduos machos coletados no Passaúna apresentaram 
vitelogenina no plasma, o que indica que estes provavelmente estavam expostos a 
compostos com atividade estrogênica.  
A ausência da vitelogenina em fêmeas pode ser devido a época reprodutiva 
em que se encontravam. 
A presença de agentes estrogênicos nas águas do reservatório Passaúna é 
preocupante e deve alertar autoridades para uma melhor fiscalização dos aportes 























ABELHA, M. C. F.; GOULART, E. Oportunismo trófico de Geophagus brasiliensis (Quoy & Gaimard, 
1824) (Osteichthyes, Cichlidae) no reservatório de Capivari, Estado do Paraná, Brasil. Acta Sci.Biol. 
Sci., v. 26(1), p. 37-45, 2004. 
 
ALEXANDRE, N.Z. Diagnóstico ambiental da região carbonífera de Santa Catarina: degradação dos 
recursos naturais. Tecnol. Ambiente, v.5, n.2, p. 35-50, 1999. 
 
ANDERSON, M.J.; OLSEN, H.; MATSUMURA, F.; HINTON, D.E. In vivo modulation of 17b-estradiol-
induced vitellogenin synthesis and estrogen receptor in rainbow trout (Oncorhynchus mykiss) liver 
cells by b-naphthoflavone. Toxicol. Appl. Pharmacol. v. 37, p. 210–218, 1996. 
 
ANDERSEN, L.; HOLBECH, H.; GESSBO, A.; NORRGREN, L.; PETERSEN, G.I. Effects of exposure 
to 17a-ethinylestradiol during early development on sexual differentiation and induction of vitellogenin 
in zebrafish (Danio rerio). Comparative Biochemistry and Physiology,v.134, p. 365–374, 2003. 
 
ARUKWE, A. Cellular and molecular responses to endocrine-modulators and the impact on fish 
reproduction, MarinePollution Bulletin, v. 42, p. 643-655, 2001. 
 
ARUKWE, A.; GOKSØYR, A. Eggshell and egg yolk proteins in fish: hepatic proteins for the next 
generation: oogenetic, population, and evolutionary implications of endocrine disruption “Review”. 
Comparative. Hepatology, v.2, p.1-21, 2003. 
 
ASHBY, J.; FLETCHER, K.; WILLIAMS, C.; ODUM, J.; TINWELL, H. Lack of activity of estradiol in 
rodent bone marrow micronucleus assays. Mutation Research, v. 395, p. 83-88, 1997. 
 
AXELROD, H.R.; L.P. SCHULTZ. Handbook of Tropical Aquarium Fishes. New York, Mac Graw-
Hill, 1955. 
BARSIENÉ, J.; SYVOKIENÉ; BJORNSTAD, A. Induction of micronuclei and other nuclear 
abnormalities in mussels exposed to bisphenol A, diallyl phthalate and tetrabromodiphenyl ether-47. 
Aquatic Toxicology, v. 78, p. 105-108, 2006. 
BERNE, R.M.; LEVY, M.N.; KOEPPEN, B.M.; STANTON, B.A. Fisiologia. Rio de Janeiro, ed. 5, 
2004. 
 
BERNET, D.; SCHMIDT, H.; MEIER, W.; BURKHARDT-HOLM, P.; WAHLI, T. Histopathology in fish: 
proposal for a protocol assess aquatic pollution. Journal of Fish Diseases, v.22, p. 25-34, 1999. 
 
BIENIARZ, K.; EPLER, P., KIME, D.; SOKOLOWSKA-MIKOLAJCZYK, M.; POPEK, W.; 
MIKOLAJCZYK, T. Effects of N, Ndimethylnitrosamine (DMNA) on in vitro oocyte maturation and 
embryonic development of fertilized eggs of carp (Cyprinus carpio L.) kept in eutrophied ponds. J. 
Appl. Toxicol., v. 16 (2), p. 153-156, 1996. 
 
BORGHETTI, N.R.B.; OSTRENSKY, A.; BORGHETTI, J.R. Aqüicultura – Uma visão geral sobre a 
produção de organismos aquáticos no Brasil e no mundo. Curitiba: Grupo Integrado de Aqüicultura e 
Estudos Ambientais, 128p., 2003. 
 
BRAATHEN, M.; MDEGELA, R.H.; CORREIA, D.; RUNDBERGET, T.; MYBURGH, J.; BOTHA, C.; 
SKAARE, J.U.; SANDVIK, M. Vitellogenin in African Sharptooth Catfish (Clarias gariepinus): 
Purification, Characterization, and Elisa Development.Journal of Toxicology and Environmental 






BRADFORD, M. A rapid and sensitive method for the quantification of microgram quantities of protein 
utilizing the principle of protein-dye binding. Analytical Biochemistry, v. 72, p. 248-254, 1976. 
 
BUSSOLARO, D.; FILIPAK NETO, F.; OLIVEIRA RIBEIRO, C.A. Responses of hepatocytes to DDT 
and methyl Mercury exposure. Toxicology in Vitro, v. 24, p. 1491-1497, 2010. 
 
BYRNE, C.; DIVEKAR, S.D.; STORCHAN, G.B.; PARODI, D.A; MARTIN, M.B. Cadmium  — A 
metallohormone? Toxicology and applied pharmacology, v. 238, p. 266-271, 2009. 
 
CARLSEN, E.; GIWERCMAN, A.; KEIDING, N.; SKAKKEBAEK, N. E. Evidence for decreasing quality 
of semen during past 50 years. Br. Med. J., v. 305,p.609–613, 1992. 
CABAS, I., CHAVES-POZO, E. ALCÁZAR, A.G., MESEGUER, J. MULERO, V., GÁRCIA-AYALA, A. 
Dietary intake of 17α-ethinylestradiol  promotes leukocytes infiltration in the gonad of the 
hermaphrodite gilthead seabream. Molecular Immunology, v.48, p. 2079-2086, 2011. 
CASTRO, L.; FREEMAN, B.A. Reactive Oxygen Species in Human Health and Disease. Nutrition, v. 
17, p.161-165, 2001. 
 
CETTO, J.M.; LEANDRINI, J.A.; FELISBERTO, S.A.; RODRIGUES, L.Comunidade de algas 
perifíticas no reservatório de Irai, Estado do Paraná, Brasil, 2001. 
 
CHRISTIANSEN, T.; KORSGAARD, B.; JESPERSEN, A. Effects of nonylphenol and 17b-oestradiol 
on vitellogenin synthesis, testicular structure and cytology in male eelpout, Zoarces viviparus . J. Exp. 
Biol., v. 201, p. 179-192, 1998. 
 
CIRCU, M.L.; AW, T.Y. Reactive oxygen species, cellular redox systems, and apoptosis. Free Radical 
Biology & Medicine, v. 48, p. 749–762, 2010. 
 
COLMAN, J.R.; BALDWIN, D.; JOHNSON, L.L.; SCHOLZ, N.L. Effects of the synthetic estrogen, 17_-
ethinylestradiol, on aggression and courtship behavior in male zebrafish (Danio rerio). Aquatic 
Toxicology, v.91, p. 346-354, 2009. 
 
COOKE, P.S.; PETERSON, R.E.; HESS, R.A. Endocrine disruptors. Handbook of Toxicologic 
Pathology, 2a Edição, v.1, p. 501-528, 2002. 
 
CORDEIRO, D. Uso de bioindicador de efeito endócrino e validação do método para determinação de 
hormônios na água da Represa Municipal de São José do Rio Preto, SP., Dissertação apresentada 
ao Instituto de Química de São Carlos, Universidade de São Paulo, 2009. 
 
COSTA, W.J.E.M. Feeding habits of a fish community in a tropical coastal stream, Mato Grosso, 
Brasil. Stud. Neotrop. Fauna Environ., v. 22, p. 145-153, 1987. 
 
COSTA-PIERCE, B. A. Rapid evolution of na established feral tilapia (Oreochromis spp.): the need to 
incorporate invasion science into regulatoyry structures. Biological Invasions Magazine, v.5, p.71-
84, 2003.  
 
EERTMANS, F., DHOOGE, W., STUYVAERT, S., COMHAIRE, F. Endocrine disruptors: effects on 
male fertility and screening tools for their assessment. Toxicology in vitro, v. 17, p. 515-524, 2003. 
 
FENSKE, M.; AERLE, R.; BRACK, S.; TYLER, C.R.; SEGNER, H. Development and validation of a 
homologous zebrafish (Danio rerio Hamilton-Buchanan) vitellogenin enzyme-linked immunosorbent 
assay (ELISA) and its application for studies on estrogenic chemicals. Comparative Biochemistry 






FILIPAK NETO, F. Avaliação da citotoxicidade de uma mistura complexa de pesticidas, MeHg e DDT 
em hepatócitos de Hoplias malabaricus. Tese apresentada ao programa de Biologia Celular e 
Molecular da Universidade Federal do Paraná, 2007. 
 
FISHBASE, 2011 - http://www.fishbase.org/summary/Oreochromis-niloticus+niloticus.html 
 
FLOURIOT, G.; PAKDEL, F.; DUCOURET, B.; LEDREAN, Y.; VALOTAIRE, Y. Differential regulation 
of two genes implicated in fish reproduction: vitellogenin and estrogen receptor gene. Mol. Reprod. 
Dev, v.. 48, p. 317-323, 1997. 
 
FOWLER, H.W. Os peixes de água doce do Brasil. Arq. Zool. Estado São Paulo, v. 6, p. 205-404, 
1950. 
 
FRY, D. M. Reproductive effects in birds exposed to pesticides and industrial chemicals. Environ. 
Health Perspect.,v. 103, p. 165–171, 1995. 
 
FATMA (FUNDAÇÃO DO MEIO AMBIENTE), Governo do Estado de Santa Catarina, 1997. 
 
GIWERCMANZ, A.; RYLANDER, L. GIWERCMAN, Y. L. Influence of endocrine disruptors on human 
fertility. Reproductive BioMedicine Online, v. 15, p. 633-642, 2007. 
 
GRONEN, S.; DENSLOW, N.; MANNING, S.; BARNES, S.; BARNES, D.; BROUWER, M. Serum 
vitellogenin levels and reproductive impairment of male japanese medaka (Oryzias latipes ) exposed 
to 4-tert -octylphenol. Environ. Health Perspect., v. 107 (5), p. 385-390, 1999. 
 
GUILLETTE, L. J. JR.; CRAIN, A.; ROONEY, A. A.; PICKFORD, D. B. Organization versus activation: 
The role of endocrine-disrupting contaminants (EDCs) during embryonic development in wildlife. 
Environ. Health Perspect., v.103 p. 157–164, 1995. 
 
GUILLOUZO, A.; MOREL, F.; RATANASAVANH, D.; CHESNE, C.; GUGUEN-GUILLOUZO, C. Long-
term culture of functional hepatocytes. Toxicol In Vitro, v.4/5, p.415-427, 1990. 
 
GÜLTEKIN, I.; INCE, N. H. Synthetic endocrine disruptors in the environment and water remediation 
by advanced oxidation processes, Journal of Environmental Management, v. 85, p. 816–832, 2007.  
 
HALLIWELL, B.; GUTTERIDGE, J.M.C. Role of free radicals and catalytic metals in human desease: 
an overview. Methods Enzymol, v. 186, p. 1-85, 1990. 
 
HUSAIN, S. R.; CILLARD, J.; CILLARD, P. Hydroxyl radical scavenging activity of flavonoids. 
Phytochemistry, v.26, p. 2489-2491, 1987. 
 
IRAMAIN, C.A.; OWASOYO, J.O.; EGBUNIKE, G.N. Influence of estradiol on acetylcholinesterase 
activity in several female rat brain areas and adenohypophysis. Neuroscience Letters, v. 16, p. 81-
84, 1980. 
 
JI, Y.L; WANG, W.; LIU, P.; WANG, Q.; ZHAO, X.F.; MENG, X.H.; YU, T.; ZHANG, H.; ZHANG, C.; 
ZHANG, Y.; XU, D.X Pubertal cadmium  exposure impairs testicular development and 
spermatogenesis via disrupting testicular testosterone synthesis in adult mice. Reproductive 
toxicology, v. 29, p. 176-183, 2010. 
 
JIANG, Z-Y.; HUNT, J.V.; WOLFF, S.P. Ferrous ion oxidation in the presence of xylenol orange for 
detection of lipid hydroperoxide in low density lipoprotein. Analytical Biochemistry, v.202, p.384-389, 
1992. 
 
JOBLING, S.; SHEAHAN, D.; OSBORNE, J.A.; MATTHIESSEN, P., SUMPTER, J.P. Inhibiton of 
testicular growth in rainbow trout (Oncorhynchus mykiss ) exposed to estrogenic alkylphenolic 






KAMINUMA, T.; TAKAI-IGARASHI, T.;  NAKANO, T.; NAKATA, K. Modeling of signaling pathways for 
endocrine disruptors, BioSystems, v. 55, p. 23–31, 2000. 
 
KAVLOCK, R.J.; DASTON, G.P.; DEROSA, C.; FENNER-CRISP, P.; GRAY, L.E.; KAATTARI, S.; 
LUCIER, G.; LUSTER, M.; MAC, M.J.; MACZKA, C.; MILLER, R.; MOORE, J.; ROLLAND, R.; 
SCOTT, G.; SHEEHAN, D.M.; SINKS, T.; TILSON, H.A. Research needs for the risk assessment of 
health and environmental effects of endocrine disruptors: a report of the U.S. EPA-sponsored 
workshop. Environmental Health Perspectives v.104, p.715–740, 1996. 
 
KEEN, J.H.; HABIG, W.H.; JAKOBY, W.B. Mechanism for several activities of the gluthatione S-
transferases. J. Biol. Chem., v.251, p.6183–6188, 1976. 
 
KINNBERG, K.; KORSGAARD, B.; BJERREGAARD, P.; JESPERSEN, A. Effects of nonylphenol and 
17b-estradiol on vitellogenin synthesis and testis morphology in male platyfish, Xiphophorus 
maculatus. J. Exp. Biol., v. 203, p. 171-181, 2000. 
 
KINNBERG, K.; KORSGAARD, B.; BJERREGAARD, P. Effects of octylphenol and 17b-estradiol on 
the gonads of guppies (Poecilia reticulata) exposed as adults via the water or as embryos via the 
mother. Comparative Biochemestry and Physiology, v. 134, p. 45-55, 2003. 
 
KIRAY, M.; ERGUR, B. U.; BAGRIYANIK, A.; PEKCETIN, C.; AKSU, I.; BULDAN, Z. Supression of 
apoptosis and oxidative stress by deprenyl and estradiol in aged rat liver. Acta histochemica, v. 109, 
p. 480-485, 2007. 
 
KRAUSE, G.; RODRIGUES, F. A. Recursos hídricos no Brasil. Ministério do meio ambiente, dos 
recursos hídricos e Amazônia legal. Secretaria de recursos hídricos, 1998. 
 
KUMAR, S.; LATA, K.; MUKHOPADHYAY, S.; MUKHERJEE, T.K. Role of estrogen receptors in pro-
oxidative and anti-oxidative actions of estrogens: A perspective. Biochimica et Biophysica Acta, v. 
1800, p. 1127-1135, 2010. 
  
KURIEN, B.T.; SCOFIELD, R. H. Western blotting. Methods, v. 38, p. 283-293, 2006. 
 
LAZIER CB; LONERGAN K.; MOMMSEN TP. Hepatic estrogen receptors and plasma estrogen-
binding activity in the Atlantic salmon. Gen Comp Endocrinol., v. 57(2), p. 234-245, 1985. 
 
LEGLER, J.; BROUWER, A. Are brominated flame retardants endocrine disruptors? Environment 
International, v. 29, p. 879-885, 2003. 
 
LEINO, R.L.; JENSEN,K.M.; ANKLEY, G.T. Gonadal histology and characteristic histopathology 
associated with endocrine disruption in the adult fathead minnow (Pimephales promelas). 
Environmental Toxicology and Pharmacology, v. 19, p. 85-98, 2005. 
 
LEMOS, C.T.; RODEL, P.M.; TERRA, N.R.; D’AVILA DE OLIVEIRA, N.C.; ERDTMANN, B. River 
water genotoxicity evaluation using micronucleus assay in fish erythrocytes. Ecotoxicology and 
Environmental Safety, v. 66, p. 391-401, 2007. 
 
LETICIA, A.G.; GERARDO, G.B. Determination of esterase activity and characterization of 
cholinesterases in the reef fish Haemulon plumieri, Ecotoxicology and Environmental Safety, v. 71, 
p. 787-797, 2008. 
 
LEVINE, R.L.; WILLIAMS, J.A.; STADTMAN, E.P.; SHACTER, E. Carbonyl assays for determination 
of oxidatively modified proteins. Methods Enzymol., v.233, p.346–357, 1994. 
 
LINDE-ARIAS, A.R.; INÁCIO, A.F.; NOVO, L.A.; ALBURQUERQUE, C.; MOREIRA, J.C. 
Multibiomarker approach in fish to assess the impact of pollution in a large Brazilian river, Paraiba do 






LUSHCHAK, V.I. Environmentally induced oxidative stress in aquatic animals. Aquatic Toxicology, v. 
101, p. 13–30, 2011.  
 
LOUIZ, I.; BEN-ATTIA, M.; BEN-HASSINE, O.K. Gonadosomatic index and gonad histopathology of 
Gobius niger (Gobiidea, Teleost) from Bizerta lagoon (Tunisia): Evidence of reproduction disturbance. 
Fisheries Research, v. 10, p. 266-273, 2009. 
 
MALAGUTTI, K.S.; SILVA, A. P.; BRAGA, H. C.; MITOZO, P. A.; SANTOS, A. R. S.; DAFRE, A. L.; 
BEM, A. F.; FARINA, M. 17_-estradiol decreases methylmercury-induced neurotoxicity in male mice. 
Environmental Toxicology and Pharmacology, v. 27, p. 293-297, 2009. 
 
MARIN, M.G.; MATOZZO V. Vitellogenin induction as a biomarker of exposure to estrogenic 
compounds in aquatic environments.Marine Pollution Bulletin, v. 48, p. 835-839, 2004. 
 
MARX, A.; SHERRY, J.; HANSEN, P.D.; HOCK, B.A new monoclonal antibody against vitellogenin 
from rainbow trout (Oncorhyncus mykiss).Chemosphere, v.44, p. 393-399, 2001. 
 
MASSOULÍE, J.; PEZZEMENTI, L.; BOM, S.; KREJCI, E. & VALLETTE, F. Molecular and celular 
biology of cholinesterases.Progress in neurobiology, v.41, p.31-91, 1993. 
MELA, M.; RANDI, M.A.F.; VENTURA, D.F.; CARVALHO, C.E.V.; PELLETIER, E.; OLIVEIRA 
RIBEIRO, C.A. Effects of dietary methylmercury on liver and kidney histology in the neotropical fish 
Hoplias malabaricus. Ecotoxicology and Environmental Safety, v. 68, p. 426-435, 2007. 
MILLER, C.P.; JIRKOVSKY, I.; HAYHURST, D.A.; ADELMAN, S.J. In vivo antioxidant effects of 
estrogens with a hindered 3-OH function on the copper induced oxidation of low density lipoproteins. 
Steroids, v. 61, p. 305–308, 1996. 
 
MILES-RICHARDSON, S.R.; KRAMER, V.J.; FITZGERALD, S.D.; RENDER, J.A.; YAMINI, B.; 
BARBEE, S.J.; GIESY, J. P. Effects of waterborne exposure of 17 b-estradiol on secondary sex 
characteristics and gonads of fathead minnows (Pimephales promelas). Aquatic Toxicology, v. 47, p. 
129-145, 1999. 
 
MOMMSEN, T.P.; WALSH, P.J., 1988. Vitellogenesis and oocyte assembly. In: HOAR, W.S., 
RANDALL, D.J. (Eds.), Fish Physiology, v. 11(5), p. 347-406, 1998. 
 
MONCAUT, N.; LO NOSTRO, F.; MAGGESE, M.C. Vitellogenin detection in surface mucus of the 
South American cichlid fish Cichlasoma dimerus (Heckel, 1840) induced by estradiol-17b. Effects on 
liver and gonads.Aquatic Toxicology, v.63, p. 127-/137, 2003. 
 
MOUDGIL, V.K.; KANUNGO, M.S. Induction of acetylcholinesterase by 17b- estradiol in the brain of 
rats of various ages. Biochemical and Biophysical Research Communications, v.52, p.725-730, 
1973. 
 
MOURA COSTA, D.D. Caracterização da molécula de vitelogenina expressa por machos de Rhamdia 
quelen (Teleostei, Heptapteridae) e sua utilização no biomonitoramento de ambientes aquáticos. 
Trabalho de monografia apresentada ao departamento de biologia celular da Universidade Federal do 
Paraná, 2009. 
 
MOURA COSTA, D.D.; NETO, F.F.; COSTA, M.D.M.; MORAIS, R.N.; GARCIA, J.R.E.; ESQUIVEL, 
B.M.; OLIVEIRA RIBEIRO, C.A. Vitellogenesis and other physiological responses induced by 17-β-
estradiol in males of freshwater fish Rhamdia quelen. Comparative Biochemistry and Physiology, 
Part C, v. 151, p. 249-257, 2010. 
 
NAGAE, Y.; MIYAMOTO, H.; SUZUKI, Y.; SHIMIZU, H. Effect of estrogen on induction of micronuclei 






NAGLER, J.J.; IDLER, D.R. Ovarian uptake of vitellogenin and other very high density lipoproteins in 
winter flounder (Pseudopleuronectes americanus) and their relationship with yolk proteins. Biochem. 
Cell. Biol., v. 68, p. 330–335, 1990. 
 
NELSON, J. Fishes of the World, 3a edição., p. 600, 1994. 
 
NETO, J.M.; KRUGER, C.M.; DZIEDZIC, M. Análise de indicadores ambientais no reservatório 
Passaúna.Eng Sanit Ambient, v. 14, p. 205-214, 2009. 
 
NICOLAS, J.-M. Vitellogeneis in fish and the effects of polycyclic aromatic hydrocarbon contaminants, 
Aquatic Toxicology, v.45, p. 77-90, 1999. 
 
NILSEN, J. Estradiol and neurodegenerative oxidative stress. Frontiers in Neuroendocrinology, 
v.29, p. 463-475, 2008). 
 
OH, S. M.; CHUNG, K. H. Antiestrogenic activities of Ginkgo biloba extracts. Journalof Steroid 
Biochemistry & Molecular Biology, v. 100,p. 167–176, 2006. 
OLIVEIRA RIBEIRO, C.A.; PADRÓS, J.; VALDEZ DOMINGOS, F.X.; AKAISHI, F.M.; PELLETIER, É. 
Histopathological evidence of antagonistic effects of tributyltin on benzo[a]pyrene toxicity in the Arctic 
charr (Salvelinus alpinus). Science of the Total Environment, v. 372, p. 549-553, 2007. 
 
OLIVEIRA RIVEIRO, C.A.; BELGER, L.; PELLETIER, É.; ROULEAU, C.Histopathological evidence of 
inorganic mercury and methyl mercury toxicity in the arctic charr (Salvelinus alpinus). Environmental 
Research, v.90, p. 217-225, 2002. 
 
OLIVIERI, G.; NOVAKOVIC, M.; SAVASKAN, E.; MEIER, F.; BAYSANG; G.; BROCKHAUS, M.; 
MULLER-SPAHN, F. The effects of b-estradiol on SHSY5Y neuroblastoma cells during heavy metal 
induced oxidative stress, neurotoxicity an b-amyloid secretion, Neuroscience, v. 113, p. 849-855, 
2002. 
ORLANDO, E.F.; DENSLOW, N.D.; FOLMAR, L.C.; GUILLETTE, L.J., JR. A comparison of the 
reproductive physiology of largemouth bass,  icropterus salmoides, collected from the Escambia and 
Blackwater rivers in Florida. Environ. Health Perspect., v. 107 (3), p. 199-204, 1999. 
 
OOST, R.; BEYER, J.; VERMEULEN, N. P.E. Fish bioaccumulation and biomarkers in environmental 
risk assessment: a review. Environmental Toxicology and Pharmacology, v. 13, p. 57-/149, 2003. 
 
PALUMBO, A.J.; LINARES-CASENAVE, J.; JEWELL, W.; DOROSHOV, S.I.; TJEERDEMA, R.S. 
Induction and partial characterization of California halibut (Paralichthys californicus) 
vitellogenin.Comparative Biochemestry and Physiology, v. 146, p. 200-207, 2007. 
 
PARKS., L.G.; CHEEK, A.O.; DENSLOW, N.D.; HEPPELL, S.A.; MCLACHLAN, J.A.; LEBLANC, G.A.; 
SULLIVAN, C.V. Fathead minnow (Pimephales promelas) vitellogenin: purification, characterization 
and quantitative immunoassay for the detection of estrogenic compounds. Comparative 
Biochemistry and Physiology Part C, v. 123, p.113-125, 1999. 
 
PAWLOSKI, S.; AERLE, R.V.; TYLER, C.R.; BRAUNBECK, T. Effects of 17a-ehtinylestradiol in a 
fathed minnow (Pimephales promelas) gonadal recrudescence assay. Ecotoxicology and 
Environmental Safety, v. 57, p. 330-345, 2004. 
 
PAVAO, M.; TRAISH, A.M.  Estrogen receptor antibodies: specificity and utility in detection localization 
and analyses of estrogen receptor a and b. Steroids, v.66, p.1-16, 2001. 
 
PEREIRA, J.J.; ZISKOWSKI, J.; MERCALDO-ALLEN, R.; KUROPAT, C.; LUEDKE, D.; GOULD, E. 
Vitellogenin in winter flounder (Pleuronectes americanus) from Long Island Sound and Boston Harbor. 






PETERSON, D; HANAZAKI, N.; SIMÔES-LOPES, P., C Natural resource appropriation in cooperative 
artisanal fishing between fishermen and dolphins (Tursiops truncatus) in Laguna, Brazil. Ocean & 
Coastal Management, v. 51, p. 469–475, 2008. 
 
PORTE, C.; JANER, G.; LORUSSO, L.C.; ORTIZ-ZARRAGOITIA, M.; CAJARAVILLE, M.P.; FOSSI, 
M.C.; CANESI, L. Endocrine disruptors in marine organisms: Approaches and perspectives. 
Comparative Biochemestry and Physiology, Part C, v.143, p.303-315, 2006. 
 
RODRIGUES, V. M. S. ; SOUZA, J. L. G.; BARBOSA, R. T.; CAMPOS, S. S.; TEIXEIRA, S. 
F.Alimentação da tilápia Geophagus brasiliensis (QUOY & GAIMARD, 1824) no reservatório de Boa 
Esperança/PI, Brasil. Anais do VIII Congresso de Ecologia do Brasil, 2007. 
 
ROSS, G. The public health implications of polychlorine biphenyls (PCBs) in the environment. 
Ecotoxicology and Environmental Safety, v. 59, p. 275-291, 2004. 
 
RUBIN, B.S. Bisphenol A: An endocrine disruptor with widespread exposure and multiple effects. 
Journal of Steroid Biochemistry Biology, v. 27, p. 27-34, 2011. 
 
SABINO, J.; R.M. CORREA-CASTRO. Alimentação, período de atividade e distribuição espacial dos 
peixes de um riacho da Floresta Atlântica (sudeste do Brasil). Rev. Bras. Biol., v. 50, p. 23-36, 1990. 
 
SAFE, S. Endocrine disruptors and human health: is there a problem. Toxicology, v. 205, p. 3-10, 
2004. 
 
SCHMIDT-NIELSEN, K. Fisiologia animal. Adaptação e Meio ambiente. São Paulo, Santos, ed. 5, 
1996. 
 
SCHOLZ, S.; GUTZEIT, H.O. 17a-ethinylestradiol affects reproduction, sexual differentiation and 
aromatase gene expression of the medaka (Oryzias latipes). Aquatic Toxicology, v. 50, p. 363-373, 
2000. 
 
SHILLING, A.D.; WILLIAMS, D.E. The non-aromatizable androgen, dihydrotestosterone, induces 
antiestrogenic responses in the rainbow trout. Journal of Steroid Biochestry & Molecular Biology, v. 
74, p. 187-194, 2000. 
 
SHIODA, T.; WAKABAYASHI, M. Effects of certain chemicals on the reproduction of medaka (Oryzias 
latipes ). Chemosphere, v. 40, p. 239-243, 2000. 
 
SILVA, A.M.; LUDWIG, T.A.V.; TREMARIN, P.I.; VERCELLINO, I.S.Diatomáceas perifíticas em um 
sistema eutrófico brasileiro (Reservatório do Iraí, estado do Paraná) Acta Bot. Bras., v.24 no.4 Feira 
de Santana, 2010. 
 
SINGH, P.B.; SINGH, T.P. Impact of γ-BHC on sex steroid levels and their modulation by ovine 
luteinizing hormone-releasing hormone and Mystus gonadotropin in the fresh-water catfish 
Heteropneustes fossilis. Aquat.Toxicol., v. 21, p. 93–102, 1991. 
 
SIES, H. Glutathione and its role in cellular functions. Free Radical Biology & Medicine, Vol. 27, p. 
916–921, 1999. 
 
SIU, E. R.; MRUK, D.D.; PORTO, C.S.; CHENG, C.Y. Cadmium – induced testicular injury, 
Toxicology and applied pharmacology, c. 238, p. 240-249, 2009. 
 
SMAHA, N.; GOBBI, M.F. Implantação de um modelo para similar eutrofização do Reservatório 
Passaúna – Curitiba – PR. Revista Brasileira de Recursos Hídricos, v. 8, p. 59-69, 2003. 
 
SOLÉ, M.; BAENA, M.; ARNAU, S.; CARRASSON, M.; MAYNOU, F.; CARTES, J.E. Muscular 





fish species and their relationship with ecological variables, Environment International, v. 36, p. 202-
211, 2010. 
 
SPECKER JL; SULLIVAN CV. Vitellogenesis in fishes: status and perspectives. Ottawa: National 
Research Council of Canada, p. 304-315, 1993. 
 
SUMPTER, J.P.; JOBLING, S. Vitellogenesis as a Biomarker for Estrogenic Contamination of the 
Aquatic Environment. Environ Health Perspect, v. 103, p. 173-178, 1995. 
 
STANCEL, G.M.; BOETTGER-TONG, H.L.; CHIAPPETTA, C.C.; HYDER, S.M.; KIRKLAND, J. L.; 
MURTHY, L.; LOOSE-MITCHELL, D.S. Toxicity of endogenous and environmental estrogens: what is 
the role of element interactions? Environ. Health Perspect., v. 103, p. 29–33, 1995. 
 
STEFANIAK, T.; KRAJEWSKI, J.; KOBIELA, J.; MAKAREWICZ, W.; STANEK, A.; KONDO, M.R.; 
WAKABAYASHI, T.; GRUCA, Z.; WÓZNIAK, M. Protein oxidation in male Syrian hamster kidney 
during estrogen-induced carcinogenesis. Pathophysiology, v. 8, p. 269-273, 2002. 
 
TATA, J.R.; NG, W.C.; PERLMAN, A.J.; WOLFFE, A.P. Activation and regulation of the vitellogenin 
gene family. In: Roy, A.K., Clark, J.H. (Eds.), Gene Regulation by Steroid Hormones III. Springer 
Verlag, p.205-233, 1987. 
 
TRÉMOLLIERES, F. Oral combined contraception: Is there any difference between ethynylestradiol 
and estradioll? Gýnecologie Obstétrique & Fertilité, p.1-7, 2012. 
  
TYLER, C.R; SANTOS, E.M.; PRAT, F. Unscrambling the egg*/Cellular, biochemical, molecular and 
endocrine advances in oogenesis. In: Norberg, B., Kjerbu, O.S., Taranger, G.L., Andersson, E., 
Stefansson, S.O. (Eds.), Proceedings of the Sixth International Symposium on the Reproductive 
Physiology of Fish, p. 273-280, 1999. 
 
UIEDA, V.S. Ocorrência e distribuição dos peixes em um riacho de água doce. Rev. Bras. Biol., v. 
44, p. 203-212, 1984. 
 
US Environmental Protection Agency. Removal of endocrine disruptor chemicals using water 
treatment processes. Office of Research and Development, Washington DC, 2001. 
COQUEMALA, V. Variação anual do fitoplâncton no reservatório Passaúna, Paraná. Dissertação 
apresentada à Pós-Graduação em Botânica, Universidade Federal do Paraná, 2005 
 
VEGA-LÓPEZ, A.; MARTÍNEZ-TABCHE, L.; DOMÍNGUEZ-LÓPEZ, M.L.; GARCÍA-LATORRE, E.; 
RAMÓN-GALLEGOS, E.; GARCÍA-GASCA, A. Vitellogenin induction in the endangered goodeid fish 
Girardinichthys viviparus: Vitellogenin characterization and estrogenic effects of polychlorinated 
biphenyls. Comparative Biochemistry and Physiology, Part C, v. 142, p. 356–364, 2006. 
 
WAHLI, T., MEIER, W., SEGNER, H., BURKHARDT-HOLM, P. Immunohistochemical detection of 
vitellogenin in male brown trout from Swiss rivers. Histochem. J., v. 30, 758-759, 1998. 
 
WATTS, M.; PANKHURST, N.W.; PRYCE, A.; SUN. B. Vitellogenin isolation, purification and antigenic 
cross-reactivity in three teleost species. Comparative Biochemistry and Physiology, v. 134, p.  467–
476, 2003. 
WEBER, L.P.; HILL JR, R.L.; JANZ, D.M.Developmental estrogenic exposure in zebrafish (Danio 
rerio): II. Histological evaluation of gametogenesis and organ toxicity. Aquatic Toxicology, v.63, p. 
431-446, 2003. 
WILLIAMS, R.C.; METCALFE, C.D. Development of an in vivo hepatic micronucleus assay with 






WITORSCH, R. J. Endocrine Disruptors: Can Biological Effects and Environmental Risks Be 
Predicted? Regulatory Toxicology and Pharmacology, v. 36, p. 118–130, 2002. 
 
WOLF, D.W.; FUQUAT, S.A.W. Mechanisms of action of antiestrogens. Cancer treatment Reviews, 
v.21, p. 247-271, 1995. 
 
WU, X.J.; LU, W.Q.; ROOS, P.H.; MERSCH-SUNDERMANN, V. Vinclozolin, a widelt used fungizide, 
enhanced PaP-induced micronucleus formation in human derived hepatoma cells by incread CYP1A1 
expression. Toxicology Letters, v.159, p.83-88, 2005. 
 
WU, Q.Y.; HU, H.Q.; ZHAO, X.; LI, Y.; LIU, Y. Characterization and identification of antiestrogenic 
products of phenylalanine chlorination. Water research, v. 44, p. 3625-3634, 2010. 
 
ZAGATTO, P. A.; BERTOLETTI, E. Ecotoxicologia aquática: Princípios e aplicações, 2ª Ed., 2011. 
 
ZAROOGIAN, G.; GARDNER, G.; BORSAY HOROWITZ, D.; GUTJAHR-GOBELL, R.; HAEBLER, R.; 
MILLS, L. Effect of 17b-estradiol, o,p’-DDT, octylphenol and p,p’-DDE on gonadal development and 
liver and kidney pathology in juvenile male summer flounder (Paralichthys dentatus). Aquatic 
Toxicology, v. 54, p. 101-112, 2001. 
ZHA, J.; SUN, L.; ZHOU, Y.; SPEAR, P.A.; MA, M.; WANG, Z. Assessment of 17α-ethinylestradiol 
effects and underlying mechanisms in a continuous, multigeneration exposure of the Chinese rare 
minnow (Gobiocypris rarus). Toxicology and Applied Pharmacology, v. 226, p. 298-308, 2008. 
 
 
 
